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Les 3 thèmes abordés dans cette thèse sont : 1) l'effet de la filtration biologique sur la 
stabilité microbiologique de l'eau ; 2) les acides aminés en tant que composants de la 
matière organique biodégradable et 3) la désinfection du biofilm. Ces trois thèmes sont 
reliés au contrôle de la recroissance bactérienne en réseau de distribution d'eau potable. 
Dans la première partie de cette thèse, la stabilité microbiologique d'une eau filtrée sur 
charbon actif biologique (CAB) a été comparée à celle d'une eau n'ayant pas été soumise 
à cette étape de filtration. Un montage de 8 réacteurs annulaires de fonte et de  3 
réacteurs annulaires de polycarbonate a été utilisé. L'effet de la chloration ainsi que celui 
du matériau ont aussi été étudiés. La densité de la biomasse fixée a été évaluée par fa 
méthode de l'activité exoprotéolytique potentielle ainsi que par des dénombrements de 
bactéries hétérotrophes aérobies (BHA) sur gélose. La biomasse libre a été évaluée par 
des comptes directs totaux par microscopies en épifluorescence précédés par une 
coloration à l'orangé acridine. Les résultats montrent que la filtration biologique limite la 
densité de la biomasse fixée à court temps de séjour (lh) mais que cet effet n'est pas 
perceptible après un long temps de séjour (15h). L'utilisation de réacteurs de matériaux 
dinerents (fonte, polycarbonate) a permis de montrer que la biomasse fixée sur les parois 
de fonte des réacteurs est plus dense que celle fixée sur les parois des réacteurs de 
polycarbonate. La biomasse fixée dans les réacteurs en fonte a été très peu affectée par la 
chloration de l'affluent des réacteurs, possiblement à cause de la grande réactivité des 
particules de corrosion qui protège cette biomasse de l'action du chlore. Cette 
observation suggère que le contrôle de la corrosion devrait être un objectif important de 
tout programme de contrôle de la recroissance bacteneme. 
Dans la seconde partie de cette thèse, la biodégradabilité des acides aminés libres et des 
acides aminés totaux (AAT) (libres et combinés à des molécules complexes) ainsi que 
l'enlèvement de ces composés par différents procédés de traitement ont été étudiés. Les 
acides aminés libres ont été mesurés par chromatographie liquide haute performance 
(CLHP). La mesure des acides aminés totaux (AAT) a elle aussi été réalisée par CLHP 
mais après une hydrolyse acide des échantillons. La coagulation-floculation-décantation 
permet les meilleurs enlèvements d'AAT suivi par la filtration CAB. L'ozonation 
provoque généralement une augmentation de la teneur en acides aminés totaux. Ce 
phénomène peut être expliqué par l'oxydation partielle par l'ozone de molécules 
complexes contenant des acide aminés, ce qui permet d'augmenter la récupération 
d'acides aminés suite à l'étape d'hydrolyse acide. L'enlèvement des acides aminés totaux 
par la filtration sur CAB montre que ce paramètre correspond à un cinquième de la 
matière organique biodégradable enlevée par ce traitement ainsi qu'à un tien de la 
demande en chlore enlevée par ce procédé de traitement. Ces résultats viennent préciser 
la contribution des acides aminés totaux à la matière organique biodégradable et 
expliquent en partie l'enlèvement de la demande en chlore par la filtration sur CAB. 
Un montage de 4 réacteurs annulaires de polycarbonate a permis de mettre en évidence 
l'augmentation de la biomasse fixée causée par de très faibles doses d'acides aminés 
libres (0'1 mg CA). La modélisation de ces résultats et de ceux obtenus lors de la 
première partie de ce travail a permis de vérifier la validité du modèle MERLIN pour 
l'analyse des résultats obtenus en réacteurs annulaires. Ce modèle est dérivé du modèle 
SANCHO qui avait été développé pour prédire l'évolution de la qualité de i'eau en 
réseau de distribution. La validité du modèle MERLIN a été testée en analysant des 
résultats provenant de réacteurs annulaires. 
Finalement, la dernière partie de cette thèse décrit I'impact de la chloration sur la 
composition et la demande en chlore d'un biofilm d'eau potable. Des essais en réacteurs 
annulaires de polycarbonate ont été eEectués pour mettre en évidence la réactivité du 
chlore envers un biofilm d'eau potable. Les acides aminés totaux représentent environ 2 
% du carbone organique total (COT) du bioflm et 17% de la demande en chlore du 
biofilm. Ces résultats suggèrent que d'autres composés non identifiés sont responsables 
de la plus grande part de la demande en chlore du bionlm. Finalement, la demande en 
chlore 4 heures d'une suspension de biofilm est 2.5 fois plus grande que celle exercée par 
un biofïim n'ayant pas été resuspendu. Ces derniers résultats suggèrent que la stmcture 
du biofïim o f i e  une protection contre l'attaque du chlore, puisque certains sites réactifs 
y sont relativement à l'abri de la chloration, et ce pour une période de 4 heures à un taux 
de chlore initial de 5 mg/i et final supérieur à 2.5 mg/l. 
The three themes developed in this thesis are : 1) the effkct of biological filtration on the 
rnicrobiological stability of drinking water ; 2) the aminoacids and their participation in 
biodegradable organic matter and 3) the disinfection of biofilm. They are aii related to 
the control of bacterial regrowth in drinking water distribution system. 
In the first part of this work, the biological stability of a water filtered on biological 
activated carbon (BAC) was compared to that of a water not submitted to this treatment 
process. To this end, an expenmental setup composed of 8 gray iron annular reactors 
and 3 polycarbonate annular reactors was used. The effect of chlorination as well as the 
effm of support media on the water biological stability were also investigated. 
Fked biomass density were evaluated by the potential exoproteolytic activity method 
(EPA) and by the heterotrophic bacteria plate count method (WC). Free bacterial 
numbers were measured with total direct counts by epifluorescence microscopy using 
acndine orange. Results show that biological filtration diminished the fixed biomass 
density at short water residence t h e  but this effect was not conveyed to longer water 
residence tirne. The use of reactors made of difEerent materials led to the observation that 
the fixed biomass density supported by grey iron was superior to that supported by 
polycarbonate. Also, the fixed biomass established in grey iron reactors was not affected 
by the disinfection implemented in afnuent water. This phenomenon was probably caused 
by the high reactivity of corrosion particles with chlorine shielding the fixed biomass 
from the action of the disinfectant. This observation suggests that corrosion controi 
should be an important part of any regrowth prevention program. 
In the second part of this work, the biodegradability of fkee and combined arninoacids as 
weii as their removal by water treatment processes were investigated. 
Aminoacids were measured by high performance liquid chromatography (HPLC). The 
determination of total aminoacids (TAA) was also reaiized by HPLC but &er acid 
hydrolysis of samples. The coagulation-flocculation-settling process realized the best 
total aminoacid removals followed by BAC filtration. Ozonation generally caused 
increases in TAA concentrations. This phenomenon can be explained by a partial 
oxidation by ozone of various molecules containing arninoacids, resulting higher 
percentages of recovery following acid hydrolysis. The removal of TAA by BAC 
filtration revealed that the compounds included in the TAA parameter accounted for a 
fifth of the biodegradable organic matter and for a third of the chlorine demand removed 
in a BAC filter. These results refme our cornprehension of the contribution of TAA to 
the biodegradable organic matter and Our knowledge of the origin of chlorine demand 
and biodegradable organic matter removal realized by BAC filtration. 
An experimental sehip of 4 polycarbonate annular reactors was used to quant@ the 
effect of s m d  quantities of fne aminoacids (0,l mg CA) on fked biomass density. A 
modehg of the results obtained with this experiment and with the experiment presented 
in the first part of this thesis was realized in order to ver@ the applicability of the 
MERLIN mode1 to the analysis of results obtained in annular reactors. 
In the last part of this thesis, the impact of chlorination on the composition and chlorine 
demand of a drinking water biofilrn was studied. Experiments in polycarbonate annuiar 
reactors were carried out in order to show the chlorine reactivity of a drinking water 
biofilm. TAA represented 2% of the biofilm total organic &on (TOC) and 17% of its 
chlorine demand. These results suggest that other compounds, yet unidentifîed, were 
responsible for most of the biofilm chlonne demand. The Chour chlorine demand 
exerted by a suspension of biofilm was 2.5 tirnes greater than that of a biofilm on its 
polycarbonate support. These 1st results suggest that the biofilm structure, altered in 
biofilm suspensions, protects from chlorination a significant part of the chlorine reactive 
sites of the biofilm. This holds tme for a duration of 4 hours with an initial concentration 
of 4 mg C12n and a final concentration of no less than 2.5 mg Cl2A. 
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La présence de matière organique biodégradable dans I'eau potable favorise la croissance 
indésirable de bacténes pendant le transport de I'eau dans le réseau de distribution. 
L'utilisation d'un désinfectant comme le chlore permet de limiter partiellement cette 
croissance. La chloration conduit cependant à la formation de sous-produits de 
désinfection potentiellement nuisibles pour la santé ainsi qu'a des problèmes de goûts et 
d'odeurs. De plus, les bacténes fixées, principale source de recroissance bactérienne en 
réseau de distribution, sont moins sensibles à l'action du chlore que ne le sont les 
bactéries Libres. Pour toutes ces raisons, l'enlèvement de la matière organique 
biodégradable à l'usine est l'un des objectifs des traiteurs d'eau. La filtration sur charbon 
actif biologique (CAB) est l'un des procédés utilisés pour diminuer la teneur en matière 
organique biodégradable d'une eau. 
Les trois thèmes abordés dans cette thèse sont reliés au contrôIe de la recroissance 
bacténeme en réseau de distribution. Le premier thème a pour objet l'étude de la 
filtration biologique et plus précisément son effet sur la stabilité microbiologique de 
I'eau. Le deuxième thème regroupe les travaux reliés aux acides aminés, l'une des 
composantes de la matière organique biodégradable. Ces travaux portent sur l'efficacité 
des procédés de traitement dans I'enièvement des acides aminés ainsi que sur I'infiuence 
de ces composés sur la stabilité microbiologique de I'eau. Une attention particulière a été 
accordée à la filtration biologique puisque l'objectif principal de cette demière est 
justement d'enlever les substrats biodégradables. Le troisième thème de cette thèse est la 
résistance à la désinfection de la biomasse fixée. C a e  caractéristique de la biomasse 
fixée amplifie les problèmes de recroissance bacteneme causée par la présence de 
substrats dans l'eau traitée. Le rôle joué par le matériau de support et les dépôts de 
corrosion a été abordé de même que l'influence de la structure du biofilm. 
Cette thèse est divisée en cinq chapitres. Le chapitre 1 présente une évaluation de la 
stabilité microbiologique d'une eau filtrée sur CAB. Les objectifs de ce chapitre sont : 
1) montrer l'effet de la filtration biologique, et de l'enlèvement de matière organique 
Biodep-&ble sur le potentiel de recroissance de l'eau en réseau de distribution, 
2) montrer les effets de la filtration biologique er de la corrosion sur I'eficacité de la 
désinfection pur le chlore, 
3) confirmer l'utilité des réacteurs anmilaires pour l 'éiude de ['impact d 'm 
modzjîcation de traitement sur le potentiel de recroissance de la biomasse en réseau 
de distributionn 
Afin d'atteindre ces objectifs, la croissance de biomasse supportée par une eau filtrée sur 
CAB a été comparée à celie d'une eau n'ayant pas subie cette étape de filtration. Cela a 
été réalisé avec l'aide d'un montage de 8 réacteurs annulaires de fonte et de 3 réacteurs 
annulaires de polycarbonate. Une chloration de 17af8uent des réacteurs a permis de 
montrer l'effet des matériaux de support et de I'eau d'alimentation sur la stabilité de 
I'eau produite en présence d'oxydant. Une comparaison des résultats obtenus en 
réacteurs annulaires avec ceux obtenus en réseaux réels a aussi été réalisée. 
La composition exacte de la matière organique biodégradable reste mal définie bien que 
plusieurs travaux récents aient eu pour objectif d'en préciser la composition. Les acides 
aminés sont l'une des classes de composés pouvant participer au carbone organique 
biodégradable. Le chapitre 2 présente des suivis de la teneur en acides aminés totaux 
(libres et combinés à diverses molécules) le long de deux filières de traitement d'eau 
potable et de leurs réseaux de distribution. Les objectifs du travail présenté dans le 
chapitre 2 sont de : 
1) montrer l'efficacité de différents procédés de traitement. notamment b filtration sur 
CAB h s  1 'enievement des acides aminés totaux, 
2) évaluer In stabilité des acides aminés totaux (RA dzm un réseau de distribution en 
fonction du temps de sijour de I'eau et comparer les résultats obtenus avec une eau 
filtrée sur CAB et avec une eau traitée conventionnellement. 
Le chapitre 3 présente une étude détaillée de l'enlèvement des AAT dans un filtre CAB 
fonctionnant en mode biologique. Des enlèvements de CODB et de demandes en chlore 
de I'eau ont été comparés. Les objectifs du chapitre 3 sont de : 
1) quantifir l'enlèvement des acides minés totaux pur une fiitration sur CAB 
fonctionnant en mwle biologique afin d'estimer leur biodégradhbilité, 
2) estimer la fraction de la demande en chlore de ('eau exercée par les acides aminés 
totaux et montrer I'imporance de t'enlèvement des acides minés  totaux danr 
l'enlèvement de la demande en chlore par une filtration sur CAB. 
Le chapitre 4 présente les résultats d'essais en réacteurs annulaires de polycarbonate 
dans le but de montrer l'influence de la présence de faibles quantités d'acides aminés 
libres sur la croissance de la biomasse. L'applicabilité d'un modèle de prédiction de 
l'évolution de la qualité de I'eau en réseau de distribution, le modèle SANCHO, a 
l'analyse des résultats obtenus en réacteurs annulaires est également discutée dans ce 
chapitre. Ce modèle peut être adapté à l'analyse de résultats obtenus en réacteurs 
annulaires. La version modifiée du modèle SANCHO a reçu le nom de MERLIN. La 
répartition du CODB en trois classes de biodégradabilités distinctes ainsi que la 
possibilité d'obtenir de l'information sur le rendement de croissance associée à un 
substrat par une biomasse donnée rend le modèle MERLIN intéressant. Les résultats 
expérimentaux présentés dans ce chapitre, ainsi que ceux du chapitre 1 du chapitre 1 ont 
été utilisés afin d'évaluer les performances de ce modèle. Les objectifs du travail présenté 
dans le chapitre 4 sont les suivants: 
1) quantrjier la bioalégradabilite des acides aminés iibres lorsque les codifions et 
les concentrations se rapprochent de ceIIes existant en réseaux de dishibution. 
2) vérzper I'utilité d'un m d l e  de prédiction (version rnod~jkie de SANCHûj de 
I'évolution de la qualité de l'eau en réseau de disrBbution, pour analyser des 
résultats obtenus avec des réacteurs annulaires. 
Finalement, le chapitre 5 présente une étude de l'impact de la chloration sur la demande 
en chlore et la composition d'un biofilm d'eau potable. Les biofilms analysés proviennent 
de réacteurs annulaires de polycarbonate colonisés avec de l'eau du robinet légèrement 
enrichie. L'évolution de la demande en chlore exercée par le biofilm pendant la 
chloration en réacteur annulaire est proposée comme technique d'évaluation simple de la 
pénétration du chlore dans un biofilm. De même, la signification de l'évolution de la 
teneur en AAT d'un b iofh  pendant une chloration est discutée. Les théories concernant 
I'iduence de la structure du biofilm dans la relative résistance à la désinfection affichée 
par la biomasse fixée sont analysées a la lumière des résultats obtenus. Les objectifs du 
travail présenté dans ce chapitre sont les suivants : 
1) évaluer la demande en chlore d'un biojîfrn et son évolution p e n h  une 
chloration semblable à celle réalisée en réseau de distribution, 
2) mettre en évidence l'importance de la structure a< biofilm dmrs la résistance à fa 
désinfection pur le chlore ci l'aide de demunde en chlore de biofim. 
Bien que diverses avenues aient été explorées dans les différents chapitres de cette thèse, 
le fl conducteur de ces différentes approches demeure le contrôle de la recroissance 
bactérienne en réseau de distribution. Dans certaines sections au contenu plus appliqué, 
l'emphase est mise sur les traitements et leur conséquences, soit directement au niveau 
de la stabilité microbiologique de I'eau ou encore au niveau de l'enlèvement de 
composés participant au carbone organique biodégradable. Dans d'autres sections, une 
approche plus fondamentale est employée avec d'un côté, l'étude de l'impact d'une 
classe de composés sur la stabilité microbiologique de I'eau et de l'autre, l'étude des 
mécanismes de résistance à la déssection dont bénéficie la biomasse fixée. 
CHAPITRE 1 : EFFICACITÉ DE LA FILTRATION BIOLOGIQUE DANS LE 
CONTROLE DE LA RECROISSANCE BAÇTÉRIENE EN &SEAU DE 
DISTRIBUTION 
1.1 Mise en contexte 
Ce chapitre présente les résultats d'une étude en réacteurs annulaires réalisée en 1994 à 
l'usine de Ste-Rose ( V i e  de Laval, Québec, Canada). Ces résultats ont été obtenus lors 
de travaux réalisés dans le cadre d'un projet de recherche regroupant une étude réalisée 
dans les réseaux de distribution de Ville de Laval ainsi que deux études pilotes réalisées à 
l'usine Ste-Rose. L'ensemble de ces résultats ont été consignés dans un manuel 
AWWARF présenté à l'annexe 1. Une étude de contirmation des résultats obtenus avec 
les réacteurs annulaires de fonte et de polycarbonate a été réalisée par Serkedjieva 
(1996) dans le cadre d'un projet de maîtrise. 
1.2 Introduction 
1.2.1 Importance du contrôle de la croissance bactérienne dans les réseaux de 
distribution d'eau potable 
Les réseaux de distribution d'eau potable peuvent être considérés comme de véritables 
bioréacteurs car, bien que la teneur en matière organique biodégradable (MOB) y soit 
relativement faible, on y retrouve tous les éléments essentiels au développement d'une 
biomasse active. La paroi interne des conduites est rapidement colonisée par les bactéries 
survivant aux différents traitements de potabilisation de I'eau (Donlan et al.. 1994 ; 
Wotfaardt et Cloete, 1992). Ces bactéries, une fois fixées, se multiplient et 
éventuellement se détachent sous l'action des forces de cisaillement et aussi du manque 
d'espace. La croissance et le relargage des bactéries fixées sont alors considérés comme 
les principaux responsables de la détérioration de la qualité microbiologique de I'eau 
(LeChevallier et al., 1987, 1991 ; Servais et ai., 1992b). 
De plus, la biomasse fixée permet de supporter la croissance de divers organismes 
supérieurs tels les annélides, les protozoaires et les métazoaires (Lévy et al., 1986). 
L'accumulation de ces diverses espèces peut causer des problèmes de goûts et d'odeurs, 
une augmentation de la turbidité, et une corrosion accrue d'origine microbienne 
(LeChevallier et al. 1993). Aussi, le décrochage de bactéries coliformes est l'un des 
facteurs pouvant mener au dépassement des nonnes menant à des avis de bouillir 
(Camper et ai., 1995a ; LeChevallier et al.. 1987, 1996). Selon ces auteurs, les bactéries 
coliformes peuvent provenir d'un biofilm d'eau potable. Leur présence n'est donc pas 
nécessairement reliée à une contamination, ce qui complique l'interprétation des résultats 
de bactéries coliformes totaux. Le souci d'améliorer la qualité microbiologique de l'eau 
potable devrait Stre poussé au-delà du simple respect des normes de bactéries coSiomes. 
En effet, Payment et al. (1993) suggèrent que la consommation d'eau du robinet peut 
augmenter le risque de maladie gastro-intestinale de 30%, même si cette eau satisfait à 
toutes les nones de potabilité en vigueur. 
Le respect des normes de coliformes, et d'une manière plus générale l'amélioration de la 
qualité microbiologique de l'eau consommée, passe bien entendu par une amélioration 
des traitements a l'usine (Bablon et al.. 199 1 ; LeChevallier et al., 1996) et, à plus long 
terme, par une amélioration de la qualité de l'eau bmte. Mais I'amélioration de la qualité 
microbiologique de I'eau consommée passe aussi par le contrôle de la recroissance 
bac tene~e  en réseau de distribution ainsi que dans les branchements et la plomberie 
domestique (Prévost et al., 1997). 
La stratégie la plus simple pour contrôler la croissance bacteneme en réseau de 
distribution consiste à maintenir une concentration résiduelle de désinfectant dans tout le 
réseau. Cependant, l'utilisation d'un désinfectant rémanent, le plus populaire étant le 
chlore, amène deux sujets d'inquiétudes soit : 1) la difficulté de maintenir une 
concentration résiduelle de désinfectant en évitant la création excessive de sous-produits 
de désinfection ; 2) la relative inefficacité du chlore pour la désinfection de la biomasse 
fixée. C'est pourquoi une approche plus globale au problème de la recroissance permet 
souvent de distribuer une eau de meilleure qualité. Cette approche globale inclue : le 
maintien d'une concentration résiduelle minimale de désinfectant, le contrôle de la 
corrosion interne ainsi que l'enlèvement des nutriments qui peuvent s e ~ r  de substrats 
pour la biomasse. 
1.2.2 Limites de la chloration de I'eau: aspects chimiques 
Il est difficile de maintenir un résiduel de chlore en réseau de distribution car celui-ci 
contient plusieurs sources de demandes en chlore. En plus de la demande en chlore 
exercée par l'eau, il existe une demande en chlore associée aux matériaux des conduites, 
aux dépôts (corrosion et autres) et au biofilm (Baribeau, 1995 ; Kiéné et al., 1996 ; 
LeChevalier et ai., 1 993). 
L'importance de la demande en chlore associée a I'eau traitée dépend principalement de 
la température et du COT de I'eau (Desjardins et al., 1997 ; Kiéné et al., 1996 ; Jadas- 
Hécart, 1989). Le type de matériau des conduites influence la demande en 
chlore principalement sur la base de la vitesse des phénomènes de corrosion (Camper el 
al., 1993 ; Kiéné et al., 1994, 1996 ; LeChevallier et al., IWO, 1993). Pour juger de 
l'importance relative de ces sources de demandes en chlore, il faut aussi tenir compte du 
diamètre des conduites. Par exemple, Kiéné et al., 1996 ont montré que pour une 
conduite de 250 mm de diamètre, la demande en chlore totale exercée par le biofilm, telle 
que défini par une réaction d'ordre 1 par rapport au chlore, est très faible (k = 3* lo4 
min-'), la demande exercée par I'eau est faible (k = 4,72* 104 min-'), tandis que les 
demandes exercées par les conduites de fonte grises (k = 2,73* 1oe3 min'') et par les 
dépôts de corrosion et de CaC03 (k= i,i2*10-~) sont plus importantes. Selon ces 
auteurs, pour que la demande en chlore exercée par un biofilm d'eau potable devienne 
sigd' icat~ il faut que le diamètre des conduites soient inférieures à 50 mm. 
Baribeau (1995), suite a des comparaisons de consommation de chlore libre pour de 
l'eau incubée dans différentes conditions (sections de réseaux de ciment, de fonte grise et 
en laboratoire), évalue que la demande en chlore associée au biofilm est négligeable face 
aux autres sources de demandes en chlore en réseau, Cet auteur a calculé ces demandes 
en chlore en conditions d'écoulement. La demande en chlore exercée par un biofilm 
d'eau potable (0,187. loJ et 0,134* 10-~  mg ~l~/l*rn**h pour deux échantilllonnages) est 
négligeable comparativement à la demande en chlore exercée par des conduites de fonte 
grise recouvertes de dépôts de corrosion (1 13* 10" et 79.10" mg clz/l*rn2*h pour deux 
éc hantill onages). 
Il est possible dans certain cas d'ajouter suffisamment de chlore pour satisfaire les 
diverses demandes en chlore d'un réseau de distribution en injectant de fortes doses de 
chlore a la sortie de l'usine ou en utilisant des postes de rechloration (Boccelli et al. 
1997). Cependant, un ajout de chlore excessif dans une eau riche en composés 
organiques provoque la formation de sous-produits chlorés (Doré, 1989) qui peuvent 
avoir des conséquences organoleptiques et sanitaires. En pratique, cela vient limiter la 
dose de chlore applicable (Moms et al., 1992 ; Robertson et d., 1992). 
1.2.3 Limites de la chloration de l'eau : aspects bactériologiques 
La faible performance du chlore dans le contrôle du biofilm et plus spécifiquement des 
coliformes dans l'eau potable a été soulignée par plusieurs auteurs (Camper et aL, 1993, 
1995a ; Characklis et Marshall, 1990 ; LeChevallier et al., 1987, 1988; Mathieu et al., 
1995 ; Reilly et Kipph, 1983 ; Sibille et al., 1995 ; Smith et al., 1989). Ii a même été 
montré à quelques reprises qu'une faible concentration de chlore peut stimuler la 
recroissance de bactéries coliformes dans un réseau de distribution pilote (Camper et aL 
1993, 1995% b). 
La relative résistance à la désinfection de la biomasse fixée est certainement causée par 
l'action combinée de plusieurs facteurs. Elle peut impliquer la sélection d'organismes 
plus résistants au chlore (Hiraishi et al., 1995 ; Pemistky et al., L 995 ; Ridgway et Olson, 
1982). Cette résistance peut être favorisée par la réaction rapide du chlore avec les 
matériaux des parois des conduites ou avec les sous-produits de corrosion (Camper et 
al., 1986 ; LeChevalier et al. ; 1993 ; Tuovinen et ai., 1984). Le chlore n'étant alors plus 
disponible pour détruire les bactéries. Elle peut aussi être le résultat des adaptations 
physiologiques comme un taux de croissance lent ou encore par la production 
d'exopolymères neutraikant te chlore ou créant une barrière de difision (Berg et al., 
1982 ; Brown et al., 1990 ; Cargill et ai., 1992 ; Chen et al., 1993 ; Herson el al., 1987 ; 
Kuchta et al., 1985 ; LeChevallier et al., 1988 ; Leyval et al., 1984 ; Pyle et al., 1994). 
Finalement, une résistance à la diffusion du désinfectant dans le biofilm a été mise en 
évidence par plusieurs auteurs (Berman et al., 1988 ; Brown et al., 1995 ; DeBeer et al., 
1994 ; Huang et al., 1 995 ; Srinivasan et al., 1 995). 
1.2.4 Croissance bactérienne et matière organique biodégradable 
La biodégradabilité des différentes composantes de la matière organique de l'eau est 
variable et son évaluation dépend des méthodes de mesure utilisées (Volk et al., 1996). 
Une généralisation de l'apport des différents constituants du carbone organique dissous 
(COD) au carbone organique dissous biodégradable (CODB) est difficile à réaiiser en 
raison des variations induites par la source d'eau et les méthodes d'évaluation de la 
biodégradabilité. 
Récemment, Volk et al. (1996) ont caractérisé le CODB d'une eau de sufice (White 
Clay Creek, USA) par des mesures en bioréacteurs. Le CODB de l'eau étudiée est défini 
comme suit : 55% de substances humiques, 19 % de sucres liés aux substances 
humiques, 11% de sucres libres, 2 % d'acides aminés libres, 2% d'acides aminés liés aux 
substances humiques, et 1 1% de composés non caractérisés. D'autres auteurs, suggèrent 
que les acides aminés totaux (libres et combinés) forment une fraction plus importante du 
CODB pour différentes eaux traitées : 5 a 25% selon Dossier-Berne (1994), un 
maximum de 40% pour Hureïki et al. (1 996), et 63% selon Agbekodo (1994) pour une 
eau nanofiltrée. Aussi, l'importance générale des substances humiques dans le CODB 
reste à confirmer puisque Agebekodo (1994) a montré que pour une eau fltré sur sable 
de l'usine Méry-sur-Oise, 63% du CODB provient de fiactions non-humiques (non 
retenues sur résines XAD-8 et XAD-4). 
Limiter la croissance bactérienne en minimisant la quantité de matière organique 
biodégradable dissoute dans l'eau est une approche de choix. Servais et al. (1 995a) ont 
montré que la concentration de CODB a la sortie de l'usine de traitement est le facteur 
principal gouvernant la croissance bactérienne dans plusieurs réseaux de distribution. En 
se basant sur des données expérimentales et en utilisant un modèle prédictg ils ont 
montré qu'il est possible de tenir compte de l'impact d'une concentration résiduelle de 
chlore dans le réseau de distribution. Le chlore retarde la croissance des biomasses fixées 
et libres, et dans une moindre mesure, diminue la quantité totale de biomasse dans le 
réseau de distribution. Cependant, quand la teneur en substrats est élevée, ces auteurs 
ont montré que la chloration ne permet pas un contrôle efficace de la croissance de 
biomasse fixée. De plus, même si le résiduel de chlore parvient à limiter la recroissance 
dans le réseau de distribution, celle-ci aura tendance à se réaliser dans les entrées de 
services, la où les conditions de croissance sont particulièrement favorables (stagnation, 
température élevée, ratio surface/volume élevé) (Prévost et al., 1997). 
Quelques auteurs ont proposé des objectifs de traitement permettant de limiter les 
problèmes de recroissance bactérienne en réseau de distribution. Servais et al. (1992b et 
1995a) proposent une valeur seuil de 0,15 mg CA de CODB sous lequel il n'y a plus de 
consommation observable de CODB, et donc une croissance minimale de biomasse. van 
der Kooij et al. (1989) proposent une valeur seuil de 10 pg CA de carbone organique 
assimilable (COA) pour laquelle les dénombrements bactériens seront Uiférieurs à 100 
CFU/ml à 22°C. Le COA est obtenu suite au suivi de la croissance de souches de 
bactéries pures et constitue une mesure indirecte de !I teneur en MOB car il est exprimé 
en équivalent acétate (van der Kooij, 1990). LeChevallier et al. (1 99 1 ), avec 50 pfl 
d'AOC, et Vok et Joret (1994), avec 150 pg/l de CODB suggèrent aussi des valeun 
seuil à ne pas dépasser afin d'éviter l'apparition de bactéries coliformes en réseau de 
distribution. 
1.2.5 Enlèvement de la matière organique biodégradable par la filtration 
biologique 
Plusieurs étapes de traitement : la coagulation - floculation, la filtration sur charbon actif 
biologique ou la filtration par membrane permettent un enlèvement de MOB. Bien qu'un 
enlèvement très efficace de la MOB puisse être réalisé par la nanofiltration, (Agbekodo, 
1993 ; Sibille 1995)' ce procédé de traitement demeure coûteux. De plus, son application 
dans les régions froides est problématique à cause de la plus grande viscosité associée à 
l'eau froide, entraînant une baisse importante des flux traversant les membranes. 
La filtration sur charbon actif biologique a pour objectif principal l'enlèvement de la 
MOB. Eiie peut être implantée en deuxième étage, c'est-à-dire après une étape 
indépendante de nitration rapide sur sable ou sur sablaanthracite. EUe peut aussi être 
mise en oeuvre en premier étage, le charbon actif biologique est alors placée au-dessus 
du sable, ce qui permet une implantation plus facile et moins coûteuse dans le cas d'une 
usine existante (Niquette, 1996 ; Prévost et al., 1993). Plusieurs auteurs ont montré que 
!= f l t r ~ t i ~ n  hld~giq!~ p e m ?  l'eiii+vemit d'ilne fraction importante de la MOB 
(Bouiilot et al., 1992 ; Huck et al., 199 1 ; Jansens et al., 1984; Prévost et al., 199 1, 
1992 ; Servais et al., 199 1 a et b, l992a ; van der Kooij et al., 1982, 1989). La filtration 
biologique réduit la quantité de substrats disponibles dans le réseau. La croissance de 
biomasse dans les filtres biologiques qui résulte de cet enlèvement peut être contrôlée par 
les paramètres d'opération, notamment le protocole de lavage des filtres (Niquette, 
1996). 
1.3 Objextifs 
L'objectif principal de cette étude est de mieux comprendre l'effet de la filtration 
biologique, et de l'enlèvement de matière organique biodégradable qui s'y produit, sur le 
potentiel de recroissance en réseau de distribution. Le deuxième objectif de cette étude 
est mettre en évidence l'impact du type d'eau et de la corrosion interne des matériau des 
conduites sur l'efficacité de la désinfection par le chlore. Des essais en réacteurs 
annulaires, effectués en conditions semi-contrôlées, permettent de mettre en évidence les 
différents facteurs qui influencent la croissance des microorganismes. L'effet de ces 
différents facteurs est plus difncile a discerner dans des réseaux industriels plus 
complexes. L'avantage de l'étude pilote en réacteurs annulaires est de pouvoir maintenir 
des conditions d'opérations plus stables qu'en réseau de distribution d'eau potable. Le 
troisième objectif de l'étude est de confirmer l'utilité des réacteurs annulaires pour 
mesurer I'impact d'une modification de traitement sur le potentiel de recroissance en 
réseau. 
1.4 Matériel et méthodes 
1.4.1 Usine S te-Rose 
L'usine Ste-Rose, (Ville de Laval, Québec, Canada) est présentée à la figure 1.1. Cette 
usine puise son eau de la rivière des  ill le-Îles qui coule depuis le lac des Deux 
Montagnes. Le tableau 1.1 montre les caractéristiques moyennes de l'eau brute de cette 
usine. D'une capacité nominale de 110 000 m3/d, sa fiiière de traitement comprend une 
décantation dynamique (alun et silice activée), une filtration en premier étage sable- 
anthracite, une ozonation intermédiaire, et une filtration sur charbon actif biologique 
CAB) en deuxième étage. Le bioxyde de chlore est utilisé dans cette usine pour la 
désinfection finale. Les concentrations de bioxyde de chlore quittant l'usine varient entre 
0,02 et 0,27 mg C102A. 
&Hie Se-Rose (1 IO O(X) d d )  
Bantabon Oum ation FitratiDn Esitîèctiai 
Z m b u e  Fiharion sur rés idue I sur CAB 
au CDZ 
+sa Sab t / A n t h  cte 0.4 m@ 1 0 h  
lOmm 
ks 
Eau ozonée Eau filtrée CAB 
Vers les réacteurs annulaires 
Figure 1 . 1  Filière de traitement de l'usine de production d'eau potable de Ste-Rose (Ville 
de Lavai, Québec, Canada). 
Tableau 1.1 Principales caractéristiques de l'eau brute de l'usine Ste-Rose. 
Paramétres 1 unités 1 Valeur 1 ~ d e u r  1 Valeur 
I 1 maximaie 1 moyenne 1 minimale 
COT 










Alcalini té totale 1 mgn C ~ C O ~  
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Dureté totale 1 m a  CaCG 
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1.4.2 Description des réacteurs annulaires 
Les réacteun annulaires ont été commercialisés par Characklis et Roe (1984), (US 
patent 4,485,450, 27 nov. 1984), et par le Center for Biofilm Engineering du Montana 
State University. Ce réacteur permet un écoulement de type complètement mélangé 
(Davis, 1994). 11 est composé d'un cyhdre externe et d'un cylindre interne. Le cylindre 
externe supporte 96 coupons permettant I'echantillo~age du biofilm (48 coupons et 12 
lamelles). Le cylindre interne est entraîné sur son axe par un moteur, ce qui pennet 
d'assurer un parfat mélange et de simuler les conditions hydrauliques que doit subir un 
biofilm à la surface interne d'une conduite dans un réseau de distribution. Un réacteur 
annulaire est présenté en coupe à la figure 1.2 tandis que les principales caractéristiques 
des réacteurs de fonte et de polycarbonate sont présentées au tableau 1.2. Le réacteur 
annulaire of5-e une grande flexibilité de conditions d'utilisation et pennet l'étude du 
biofilm dans des conditions plus stables et plus contrôlées que celles retrouvées dans les 
réseaux de distribution (Camper et al., 1996). 
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Tableau 1.2 Dimensions et composantes des réacteurs annulaires de fonte et de 
polycarbonate. 
1.4.3 Montage expérimental 
1.43.1 Description 
Le montage expérimentai est présenté à la figure 1.3. 11 a été installé à l'usine Ste- Rose 
(Ville de Laval, Québec, Canada). La figure 1.3 montre que les réacteurs sont alimentés 
en série de deux, ce qui permet l'étude de deux temps de séjours différents (1 heure et 15 
heures, temps cumulatif). Les 8 réacteurs de fonte sont répartis dans deux groupes de 
quatre réacteurs, l'un alimenté avec de l'eau ozonée (réacteurs 4) et l'autre avec de 
l'eau provenant de l'effluent de deux filtres CAB de l'usine (réacteurs CAB). De cette 
manière, deux types d'eau sont étudiés en parallèle. De plus, pour chaque type d'eau 
d'alimentation, une des deux séries de réacteurs reçoit de l'eau chlorée afin d'évaluer 
l'effet de la chloration. Finalement, trois réacteurs en polycarbonate sont alimentés avec 
de l'eau ozonée. Les temps de séjour de l'eau de deux de ces réacteurs sont réglés à 1 
heure (réacteurs 1 h). Le troisième réacteur de polycarbonate est opéré en série avec un 
temps de séjour cumulatif de 15 heures (réacteur 15h). Les réacteurs en polycarbonate 
permettent d'étudier l'effet du matériau (et de la corrosion) sur l'ensemble des résultats 
obtenus. Lors du lavage d'un des filtres CAB, l'alimentation en eau filtrée sur CAB 
provient de l'autre filtre afin de ne pas introduire d'eau de lavage dans les réacteurs. 
Tous les débits sont assurés avec des pompes Masterflex (modèle 7553-BO), avec têtes 
standards utilisant des tubes de pompage Pharmed assurant une grande résistance à 
l'usure. Les diamétres des tubes de pompages utilisés pour les réacteurs lh  sont de type 
Ni6  (3'1 mm de diamètre interne : 29 d m i n  pour les réacteurs de fonte et 12 d m i n  
pour les réacteurs de polycarbonate), tandis que ceux utilisés pour les réacteurs 1% sont 
de type N14 (diamètre interne de 1,6 mm : 2-1 d m i n  pour les réacteurs en fonte et 0'8 
d m i n  pour le réacteur en polycarbonate). Les raccordements sont réalisés avec des 
tubes opaques Viton N14, de diamètre interne de 1,6 mm. 
La chloration de I'eau d'alimentation des réacteurs est réalisée a l'aide d'une solution 
d'hypochlorite de sodium 100 mg/l. Une solution relativement concentrée a été choisie 
car elle est stable pendant plus de 5 jours à la température de la pièce et qu'elle minimise 
la dilution de l'eau d'alimentation. Cette solution est préparée tous les 4 jours à pmir 
d'eau de Javel (La Parisienne 4% voi/vol) dans de I'eau fltrée CAB. La chloration de 
l'eau d'alimentation est réalisée dans un réservoir de mélange en acier inoxydable de 10 
litres, avec un débit d'eau (en excès) de 5 Yrnin. Le fort débit de mélange facilite 
l'ajustement des taux de chloration. Afin de minimiser l'effet du temps de contact dans le 
réservoir de mélange du chlore sur la qualité de l'eau, des réservoirs de contact 
identiques mais non chlorés ont été installés en amont des séries de réacteurs non 
chlorés. Tout l'équipement de pompage provient de la compagnie Cole-Parmer, 
(Chicago, USA). 
La quantité de chlore ajoutée dans les réacteurs est ajustée de façon à tenir compte de la 
demande en chlore plus forte associée à I'eau ozonée. Les eaux d'alimentation sont donc 
chlorées de façon à obtenir un résiduel libre de 1.5 mg CI2A à la sortie du réservoir de 
contact pour l'eau ozonée et de 1.0 mg Clza pour l'eau filtrée CAB. De cette façon, la 
quantité de chlore disponible pour réagir avec la corrosion et le biofilm est sensiblement 
la même dans les réacteurs alimentés avec les deux types d'eau. La dose de chlore 
résiduel libre moyenne mesurée à l'fluent des réacteurs CAB est de 1,52 * 0,04 mg 
C12A tandis que celle pour l'affluent des réacteurs CAB-lh-Cl2 est de 0,99 * 0,04 mg 
CI2A. 
Filirailon CAB 
CODB 0.5 m g CI1 
Réacteurs annulaires en polycarbonate I Réacteurs annulaires en fonte grise I 
Figure 1.3 Montage pilote de réacteurs annulaires utilisé a l'usine de Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada). 
1.4.3.2 Pré-traitement des réacteurs de polycarbonate 
Puisque le polycarbonate nu réagit avec le chlore, les réacteurs de polycarbonate ont 
d'abord été pré-traités pour limiter la demande en chlore associée aux réacteurs. Le 
traitement choisi consiste à laisser reposer dans les réacteurs pendant 2 heures une 
solution d'acide nitrique 10% voVvol suivi d'une solution concentrée de chlore (100 mg 
C12A) pendant 3 jours. Ce traitement a permis de réduire grandement la demande en 
chlore à long terme du polycarbonate. La demande en chlore des réacteurs traités est de 
3 , l  mg cl2/rn2-d. En considérant l'aire interne totale d'un réacteur de polycarbonate 
(0,195 m2) et son volume (0,747 l), cela représente une consommation de 0,034 mg Cldh 
par réacteur. La consommation de chlore réeue est encore plus faible puisque la 
concentration de chlore appliquée à l'fluent des réacteurs (1,5 mg C12A) est plus faible 
que celle utilisée pour la mesure de la demande en chlore associée aux réacteurs (5,O mg 
C12A). 
1,4,3.3 Conditions d'alimentation 
L'eau ozonee possède une teneur moyenne en CODB de 0,86 * 0,s mg CA tandis que 
I'eau filtrée CAB en contient beaucoup moins soit 0,49 k 0,5 mg CA. Le  tableau 1.3 
présente les variations des caractéristiques de l'eau ozonee et de I'eau filtrée alimentant 
les réacteurs. 
Le pH de l'eau d'alimentation des réacteurs n'est pas ajusté. Les valeurs de pH de I'eau 
d'alimentation des réacteurs oscillent entre 6-5 et 7,O. Cette eau est plus agressive que 
l'eau refoulée en réseau qui a un pH ajusté à environ 8 par l'addition de chaux. 
Le montage a été assemblé en novembre 1993 et les réacteurs de fonte mis en route le 13 
janvier 1994. La chloration des réacteurs de fonte a débuté le 19 mai 1994 apres 127 
jours d'ensemencement. Les réacteurs de polycarbonate ont été mis en route le 20 
février 1994. La chioration des réacteurs en polycarbonate a débuté le 14 juillet 1994 
apres 116 jours d'ensemencement. Les premiers échantillonnages avaient pour but de 
suivre l'ensemencement des différents réacteurs avant de débuter la chloration. Lors des 
echantdomages ayant été effectués au printemps, des variations importantes de la 
qualité de I'eau ont été observées. 
Les fortes variations saisonnières de température observées à l'affluent des réacteurs ont 
été nettement atténuées à l'intérieur des réacteurs (tableau 1.3 et figure 1.4). La 
température de l'eau d'alimentation des réacteurs 1 h a augmenté de 1 à 22 OC. À 
I'effluent des réacteurs Ih, la température de I'eau a variée de 9 à 23 OC alors qu'à 
l'effluent des réacteurs 15h, elle a variée de 11 à 23 OC. Les valeurs de COD et de 
CODB ont aussi varié au cours de l'étude mais les valeurs de COD et de CODB pour 
l'eau ozonée ont été constamment supérieures à celles obtenues pour I'eau filtrée CAB. 
Tableau 1.3 P~cipafes  caractéristiques de l'eau alimentant les différents réacteurs. 
Eau ozonée Eau filtrée CAB 
Moyenne Min -Ma Moyenne Min -Mar 
Temperature ( O C )  9,6 1,s - 22-5 9,7 1,5 - 22-6 
PH 6-64 6,56 - 6,75 6,53 6-47 - 6-40 
COD (mg CA) 3,36 2-85 - 3,78 2-90 2-48 - 3,41 
CODB (mg CA) 0,86 0,23 - 1-84 0,49 0.04 - 1-56 
CDT A 0  (~10')  6-45 3,80 - 9,22 5,56 2,88 - 8,19 
95 115 135 155 175 
Jours depuis la mise en mute 
Figure 1.4 Évolution de la température de l'eau des différents réacteurs. 
1.4.4 Echantillonnage des réacteurs 
Lors de I'dchantiflomage de chaque réacteur, les échantillons liquides sont prélevés 
avant toute manipulation. Ensuite, l'eau à l'intérieur du réacteur est délicatement 
recueillie par le bas du réacteur et les coupons sont retirés pour être rapidement 
remplacés par de nouveaux coupons. L'eau que contenait le réacteur est repompée sans 
délai dans le réacteur afin d'éviter l'assèchement du biofilm. Chaque coupon 
echantfiome est aussitôt installé dans un incubateur (figure 1.5) qui a été préalablement 
désinfkcté au four à 1 1 0 ' ~  pendant 30 minutes. Le coupon, installé dans son incubateur, 
est recouvert de 3 ml d'eau de l'effluent du réacteur (2 ml pour les incubateurs de 
coupons en polycarbonate). Cette eau a été stérilisée par un passage sur filtre seringue 
Millex stérile d'une porosité de 0'22 pm (Milipore, Bedford, MA, USA) afin de ne pas 




Figure 1.5 Incubateur permettant de transporter les coupons après l'échantillonnage. 
1.4.5 Méthodes analytiques 
1.4.5.1 Biomasse firée évaluée à l'aide de la méthode de I'AEP et par des 
dénombrements de BEA. 
La densité du biofiim dans les réacteurs annulaires a été évaluée par la méthode de 
l'activité exoprotéolytique potentielle (AEP) (Somville et Billen, 1983; Laurent et 
Servais, 1995) et par des énumérations de BHA sur milieu R2A @$CO Laboratory, 
Détroit, MI, USA) après grattage et homogénéisation du biofilm (APKA, 1992). 
Chaque mesure d7AEP est réalisée sur trois coupons par réacteur. Lors de l'analyse, un 
volume de 75 pl d'une solution de L-leucyl-O-Napthylamide (L-L-ON) d'une 
concentration de 34 mM est ajouté à l'eau des incubateurs, ce qui assure une saturation 
en substrat (50 pl pour les coupons en polycarbonate car il n'y a que 2 ml de 
sumageant). Des échantillons de sumageant sont ensuite prélevés à toutes les 10 minutes 
afin d'en mesurer la fluorescence à une longueur d'onde d'excitation de 340 nm et une 
longueur d'onde d'émission de 410 nm. La fluorescence est causée par la formation de 
D-naphtylamine suite à l'hydrolyse exoenzymatique du substrat de départ. La 
fluorescence est mesurée par un fluorirnètre Waters (CA USA) équipé d'une pompe 
modèle 600E, d'échantillomeur modèle 717+ et d'un détecteur modèle 470. A chaque 
échantillonnage, le fluorirnetre a été calibré avec une série de standards de l3N de 
concentrations ailant de 0,25 à 1 mM. L'augmentation de la fluorescence est linéaire en 
fonction du temps. Cette relation héaire est transformée en une activité exoprotéohigue 
exprimée comme une production molaire de RN par unité de temps par cm2 de biofilm. 
L'estimation de la densité de la biomasse fixée est alors convertie en g c/crn2 à l'aide 
d'une relation expérimentale équivalant à 6'54 pgC/(nmole IJN/minute) (Laurent et al., 
1995). Cette relation a été obtenue en comparant les mesures d'AEP avec des comptes 
directs totaux par microscopie en épifluorescence (orangé acndine) pour une variété 
d'échantillons d'eau. Les résultats peuvent alors être exprimés en bactéries/cm2 à l'aide 
de la relation expérimentale 20* 10'" g Chactérie (Dubreuil, 1 995). 
Chaque dénombrement de BHA est réalisé sur trois coupons par réacteur. Les coupons 
sont transportés au laboratoire dans leurs incubateurs. Le biofilm porté par le coupon est 
détaché par grattage avec une lame stérilisée a la flamme et le volume complété à 10 ml 
avec une solution stérile de pyrophosphate 0'01% (masse/volurne). La suspension 
obtenue est homogénéisée 30 secondes avec un homogénéiseur de tissus (ProtOO, 
ProInstmment, USA). Finalement, une énumération standard sur milieu U A  est réalisée 
après 7 jours d'incubation à 20°C (APHA, 1992). 
1.4.5.2 Bactéries libres : dénombrements par microscopie en épifluorescence 
Les bactéries libres ont été mesurées par microscopie en épifluorescence après coloration 
avec I'acridine orangé tel que décrit Hobbie et aL (1977). Immédiatement après 
~'échant~omage, des échantillons d'eau sont fixés avec un ajout de formaldéhyde à une 
concentration hale  de 2% (voVvol). Après dilution, les suspensions sont filtrées sur un 
filtre de polycarbonate noir Nuclepore de 25 mm de diamètre d'une porosité de 0'22 pm 
(Fisher, ûttawa, Canada) et colorées 2 minutes avec 1 ml d'une solution d'acridine 
orangé 0.01% (masse/vol.). Deux lameiles sont montées pour chaque échantillon et d u  
champs microscopiques sont comptés pour chaque lamelle (Rompré, 1943). 
1.4.6 Paramètres physico-chimiques 
Les paramètres mesurés comprennent le carbone organique biodégradable (CODB), et le 
carbone organique dissous (COD), la température, le pH et la concentration résiduelle de 
chlore libre. Le CODB a été mesuré a I'aide d'un inoculum liquide mixte (l'eau brute de 
l'usine Ste-Rose) selon la méthode décrite par Servais et (11. (1987, 1989). Les 
échantillons sont incubés à 20°C pendant 28 jours a l'obscurité. Le CODB correspond à 
la diérence entre le COD de l'échantillon initial (avant l'incubation) et le COD de 
l'échantillon incubé. Les mesures de COD et de COT sont réalisées à l'aide d'un appareil 
analyseur de carbone Dohrmann (Dohrmann Envirotech, Santa-Clara, C 4  USA) qui 
utilise l'oxydation au persulfateRJV. Finalement, la concentration résiduelle de chlore 
libre est mesurée par la méthode colonmétrique à la DPD (APHq 1992). 
1.5 Résultats et discussion 
1.5.1 Réacteurs de fonte 
1 S.1.1 Biomasse fuée évaluée à l'aide de Ia méthode de I'AEP 
La figure 1.6 montre les résultats des mesures de la biomasse nxée effectuées par la 
méthode de I'AEP. Cette figure suggère que les réacteurs avaient atteint un équilibre 
après environ 120 jours d'ensemencement. Avant le début de la chloration, tous les 
réacteurs 15h, quelle que soit leur alimentation, ainsi que les réacteurs 1 h alimentés avec 
de l'eau ozonée possèdent une quantité de biomasse fixée similaire (valeurs moyennes 
avant chloration: 03- lh:  3,8 k 0~9x10' bacténes/crn2 ; CAB-15h: 5'2 * 
1,3x 10' bactérieskm2; 03- 1 5h: 5,1 1,2x 10' bactéries/cm2). La quantité de biomasse 
fixée est moindre dans les réacteurs I h alimentés avec de l'eau CAB (CAB- 1h: 1,6x 1 o7 * 
0,6x 10' bactéries/cm2). Cette observation est cohérente avec un enlèvement par la 
filtration biologique des substrats rapidement assimilables. D'ailleurs, la différence entre 
les densités de biomasse fixée s'estompe légèrement après 120 jours d'opération, alors 
O que la température des réacteurs Ih atteint des valeurs supérieurs à 10 C. 
L'augmentation de la température entraîne possiblement une augmentation de la 
cinétique d'hydrolyse des substrats disponibles, ce qui pourrait venir compenser 
l'enlèvement par la filtration biologique d'une fraction des substrats rapidement 
assimilables. 
La biomasse fixée semble peu affectée par le maintien d'un résiduel de chlore dans 
l'affluent des réacteurs l h  et ce, même après 30 jours de chloration continue. La totalité 
du chlore ajouté est consommé à l'intérieur des réacteurs lh  puisque aucun résiduel de 
chiore n'a été mesuré à l'effluent de ces derniers. 

1.5.1.2 Biomasse fuée mesurée par les dénombrements de BHA 
La figure 1.7 montre les résultats des mesures de la biomasse fixée mesurée par les 
dénombrements de BHA Les densités de biomasse fixée mesurée sont généralement plus 
fables dans les réacteurs 1 h que dans les réacteurs 1 Sh. De plus, la biomasse fixée dans 
les réacteurs CAB-lh s'avère légèrement moins importante que celle retrouvée dans les 
réacteurs 03- 1h alimentés avec de I'eau omnée. (biomasse fixée moyenne : CAB- 1 h: 4'8 
* 3x10' bactéries/cm2; 03- l  h : 1,3 * 0,6x106 bacténes/cm2). Le type d'eau n'a pas eu 
d'infiuence nette sur les densités de biomasse fixée dans les réacteurs 15h. (biomasse 
fixée moyenne : CAB-ISh: 6,7 * 2x10' bacténes/cm2; 03-15h : 4,6 * 2x10' 
bactéries/cm2). 
Les dénombrements de BHA confirment que la biomasse fixée des réacteurs l h  n'a été 
que peu affectée par la chloration. Quant à la biomasse des réacteurs 15h. puisque tout le 
chlore a été consommé dans les réacteurs lh, ceiie-ci n'a pas été affectée puisque eiie n'a 






Figure 1.8 Valeurs moyennes de biomasse fixée dans les réacteurs annulaires mesurées 
par des dénombrements de BHA sur gélose et par la méthode de I'AEP. 
1.5.1.3 Consommation de CODB 
Des mesures de CODB des eaux d'dimentation et de sortie des réacteurs annulaires ont 
été réalisées sur une base hebdomadaire. Les enlèvements moyens de CODB dans les 
réacteurs sont présentés au tableau 1.4. On remarque que les réacteurs alimentés par de 
l'eau filtrée CAB enlèvent moins de CODB que les réacteurs alimentés avec de l'eau 
ozonée, et ce particulièrement dans le cas des réacteurs lh. Le tableau 1.4 montre aussi 
que la quantité totale de CODB enlevée par la filtration biologique est équivalente à la 
quantité de CODB dans le premier réacteur alimenté avec de I'eau ozonée (O3-lh). II est 
intéressant de constater que l'enlèvement CODB total des réacteurs CAB additionné de 
l'enlèvement réalisé par la filtration biologique correspond à l'enlèvement total réalisé 
par les réacteurs 03. Ceci suggère que si le CODB rapidement assimilable n'est pas 
enlevé à I'usme, il supportera la croissance de biomasse dès son entrée dans le réseau de 
distribution, du moins en absence de chlore libre. 
Le tableau 1.5 présente les taux unitaires de consommation de CODB par la biomasse 
des différents réacteurs. Elles ont été calculées en utilisant les valeurs de biomasse fixée 
obtenues par la méthode de I'AEP et en tenant compte du temps de séjour de 1 heure 
dans les réacteurs l h  et de 14 heures dans les réacteurs 1Sh (15 heures étant le temps de 
séjour cumulatif). Ces résultats suggèrent que I'enièvement de CODB par la filtration 
biologique affecte très peu la vitesse à laquelle le CODB résiduel est assimilé par la 
biomasse kée. 
Les taux unitaires d'enlèvement de CODB calculés pour les réacteurs 15h sont plus de 
dix fois inférieurs à ceux calculés pour les réacteurs lh. Cela montre que les substrats les 
plus facilement assimilables sont consommés dans les réacteurs 1 h, rendant beaucoup 
plus difficile l'assimilation des substrats restants par la biomasse des réacteurs I Sh. 
Tableau 1.4 Enlèvements moyens de CODB en absence de chlore par les réacteurs et par 
la filtration biologique de l'usine Ste-Rose. 
~nl&vement du C ~ B  Ih 1Sh Total 
(mg cn) 
Réacteurs CAB 0,07 * 0,3 1 0,18*0,17 0,25&0,48 
Réacteurs O, 0,33 * 0,40 0,27 k 0,17 0,60 * 0,57 
Filtres CAB usine - -- 0,35 0,27 
Réacteurs CAB (total) + filtres CAB usine - 0,60 0,75 
Tableau 1.5 Taux unitaires d'enlèvement moyen du CODB par la biomasse fixée des 
réacteurs en l'absence de chlore. 
- -  - 
Taux unitaires 
d'enlèvement du CODB Réacteurslh Réacteurs 15h 
(pg C/(pg C de bactéries * h)) 
Réacteurs CAB 0,11 0,006 
Réacteurs 0 3  0,15 0,008 
1.5.1.4 Biomasse libre mesurée par microscopie en épifluorescence 
Les figures 1.9 et 1.10 présentent l'évolution des résultats des comptes totaux de 




L'évolution de la biomasse Libre en fonction du temps (figures 1.9 et 1.10) ainsi que les 
Mveawr moyens (figure 1.11) sont similaires pour les deux types d'eau. Dans les deux 
cas, les dénombrements bactériens moyens entrant et sortant des réacteurs Ih sont 
équivalents. (Affluent 0,- l h : 8,6* 1 0' k 0,7* l o5 bactériedml; effluents 03- 1h : 8,7* 1 O' 
* 0,9* 10' bactérieslml; muent  CAB- 1 h : 7,2* 10' * 0,9* 10' bactériedml; effluents 
CAB-lh : 7,7*105 * 0,8* 105 bacténedml). La situation est différente pour les réacteurs 
1 Sh, puisque les dénombrements bactériens à 17ef?hent des réacteurs 1 5h (efnuents 03- 
15h : 3,2* 10' 0,8* 10' bactérieshi et effluents CAB- 1 Sh : 2,7* 10' f 1 * 10' 
bacténedml) sont plus fables que les valeurs à l'eflluent des réacteurs Ih  
correspondants. C'est donc dire que pour les deux types d'eau, une diminution de 
bactéries est observée suite à l'action des réacteurs 1 Sh. 
Les diminutions du nombre de bactéries sont de 5,5* 1 o5 * 1,7* 10' bactéries/d pour les 
réacteurs 03-15h et de S* 10' 1l,8* 10' bacténedm1 pour les réacteurs CAB4 Sh. 
L'apparente baisse du nombre de bactéries par les réacteurs 1Sh est surprenante. En 
effet, à l'équilibre, un relargage de bactéries attribuable à un détachement de biomasse 
fixée devrait maintenir les conditions d'exportation de biomasse libre (LeChevallier et 
al., 1987, 1991 ; Servais et al., 1992b). Un broutage de bactéries par des protozoaires 
est une hypothèse qui pourrait expliquer la consommation nette de bactéries. Selon une 
compilation de Servais et al., (1992~)~ la présence de protozoaires peut augmenter de 
0'15 h-' la constante de mortalité (réaction d'ordre 1 par rapport à une population 
bactérienne). Il est possible d'imaginer un équilibre dans les réacteurs 15h pour lequel la 
mortalité de la biomasse fixée est supérieure à sa croissance à cause d'un broutage de 
protozoaires. Le niveau de biomasse fixée serait alors maintenu par l'adsorption et la 
fixation continuelle de bactéries Libres. Aussi, les protozoaires pourraient s'attaquer 
directement à la biomasse libre, venant diminuer sa concentration dans l'effluent. Une 
accumulation de protozoaires plus importante dans les réacteurs 1 Sh pourrait s'expliquer 
par le t a u  de dilution plus f ~ b l e  des réacteurs 1 Sh. 
On observe, après le début de la chloration, une Iégère diminution de la densité des 
bactéries libres a I'aQuent des réacteurs 1 h-Clz (duent 0,-Clr 1 h : 6,3 * 1 O' * 1.1 * 1 O' 
bactériedml; d u e n t  CAB4 h : 5,9* 1 o5 * 0,9* 10' bactérieshl) et aussi à leun effluents 
(efnuent 0 3 - C h  1 h : 6,s * 10' 2,3 * 1 o5 bactériedml; effluent CAB- l h : 3,4* 1 O' i 
0,7* 1 o5 bacténedml). 
La chloration n'a pas eu peu d'effet notable sur le nombre de bactéries libres à l'effluent 
des réacteurs 15h (effluent O>-CI- 1 Sh-CI : 2,9* 1 O' * 0,6* 10' bacténedml; effluent 
CAB-15h-CI : 2,6*10' k 1, 1*105 bactérieshnl), ce qui est logique puisque tout le chlore 
est consommé par les réacteurs lh. Cependant, puisque une Iégère diminution des 
dénombrements bactériens a été observée a l'affluent des réacteurs 1 Sh, le résultat net de 
la chloration suggère une légère augmentation de la croissance dans les réacteurs 15h. 
Ceci illustre bien l'effet protecteur indirect des dépôts de corrosion sur les bactéries 
libres, les dépôts de corrosion exerçant une demande en chlore importante qui élimine le 
chlore dans la phase liquide. 
1.5.2 Réacteurs de polycarbonate 
La partie de l'étude pilote réalisée avec trois réacteurs en polycarbonates avait pour 
objectif d'évaluer l'influence de la filtration biologique et de la chloration sur la densité 
de la biomasse fixée en absence de corrosion. Une comparaison des résultats obtenus 
avec les réacteurs en fonte devrait foumir des informations sur l'influence du matériau et 
de la corrosion sur l'efficacité de la désinfection. 
1.5.2.1 Biomasse fixée : méthode de I'AEP 
Le suivi de la densité de la biomasse fixée a été rédisé uniquement par la méthode de 
I'AEP (figure 1.12). Cette figure montre, qu'avant la chloration, la densité de biomasse 
fixée est plus importante dans les réacteurs Ih (1,9*107 * 0,6*106 bactéries/cm2) que 
dans le réacteur 1 5 h (2,9* 1 o6 * 1 * 1 o6 bactéries/cm2). 
La figure 1.12 montre aussi que la chloration des réacteurs de polycarbonate a diminué la 
densité de biomasse fixée. L'effet du chlore est important dans le réacteur lh-Clz mais 
également dans le réacteur 15h . La chloration a entraîné une diminution de près de 2 log 
de la densité de biomasse fixée pour le réacteur lh et une diminution de 1 log dans le 
réacteur 15h. 




1,00E+06 -- + O,- lh-Cl, 
+ 0,-15h-C12 
105 110 115 120 125 130 
Jours depuis la mise en route 
Figure 1.12 Mesure de la densité de biomasse fixée dans les réacteurs de polycarbonate 
par la méthode de I'AEP. 
La figure 1.13 montre les résultats des dénombrements directs de bactéries libres a 
l'affiuent et à I'effluent des réacteurs mulaires en polycarbonate par microscopie en 
épifluorescence. On n'observe pas de différence entre l'affluent et I'effluent des réacteurs 
03-1 h et 03-1 5h. La chloration a causé une légère diminution des dénombrements de 
bactéries à l'affluent et à l'effluent du réacteur lh, mais n'a pas eu d'influence sur 
l'effluent du réacteur 15h. 
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Figure 1.13 Mesure de la densité de biomasse libre par dans les réacteurs annulaires 
ahentés  par de l'eau ozonée (dénombrements directs totaux en épifluorescence avec 
coloration à l'orangé acridine). 
1.6 Comparaisons : réacteurs de fonte et réacteurs de polycarbonate 
Les valeurs moyennes de densité de biomasse fixée dans les réacteurs en polycarbonate 
sont inférieures à celles observées dans les réacteurs de fonte. Le tableau 1.6 permet de 
comparer les valeurs obtenues. 
Tableau 1.6 Comparaison des moyennes de densité de biomasse fixée (méthode de 
1'AEP) dans les réacteurs de fonte et dans les réacteurs de polycarbonate. 
Réacteurs Fonte Polycarbonate Ratio 
(bactéries/cm2) (bactéries/cm2) (fou te/polycarbonate) 
Oplh  3,8 *IO' * 1*107 1,9 *107 f 0,6*107 2 
03-1 5h 5,l *lo7 I 1*lo7 2,9 *106 * 1*106 18 
03- 1 h-Clz 4,2 *107 * 0,5*107 5,0 *IO' * 5*105 84 
03- 1 5 h-Cl2 4.9 *lo7 * 2*lo7 4.0 *lo5 I 5*105 122 
Les ratios de biomasse fixée pour les réacteurs non chlorés, 03- 1 h (2 fois) et 0 3 -  1% (1 8 
fois), montrent que les réacteurs en fonte peuvent supporter une densité de biomasse 
fixée plus grande que les réacteurs en polycarbonate. Ces résultats sont en accord avec 
ceux de Camper et al. (1995a) qui ont observé des densités de bactéries fixées environ 
10 fois plus élevées avec des réacteurs de fonte ductile comparativement à celles 
obtenues avec des réacteurs de polycarbonate. 
La plus grande densité de biomasse fixée dans les réacteurs en fonte pourrait être causée 
par la présence d'un plus grand nombre de sites d'attachement sur la fonte suite au 
développement de corrosion. (LeChevallier et al., 1993). D'ailleurs, Block (1992) a 
montré, dans des conditions où le chlore résiduel est faible ou non détectable, que la 
fonte ductile supporte une densité de biomasse supérieure à celle supportée par des 
matériaux plus résistants à la corrosion comme l'acier inoxydable et le ciment. Outre 
l'effet du matériau, le ratio surface/volume, plus grand pour les réacteurs en 
polycarbonate (23 c d )  que pour les réacteurs en fonte (1,9 d), pourrait expliquer 
une partie des différences observées. En effet, la charge de substrat par unité de surface 
diminue lorsque le ratio surface/volurne augmente. 
Les ratios de biomasse fixée beaucoup plus élevés associés aux comparaisons de 
réacteurs chlores (O3-lh-C12 : 84 et 4- 1 5h-C12 : 122) que ceux associes aux 
comparaisons de réacteurs non chlorés (O3- 1 h : 2 et 0 1 -  15h : 18) suggèrent que la 
biomasse fixée sur de la fonte corrodée est beaucoup mieux protégée de la chloration 
que celle fixée sur du polycarbonate. Cela est en accord avec LeChevallier et al. (1990, 
1993) qui ont montré avec une étude en réseau pilote que les bactéries colonisant une 
surface de fonte ductile corrodée résistent mieux à Ia désinfection que celles colonisant 
une surface de chlorure de polyvinyle. 
Finalement, les ratios de biomasse fixée associés aux comparaisons de réacteurs 15h, 
sont supérieurs à ceux associés aux comparaisons de réacteurs 1 h (1 8 versus 2 pour les 
réacteurs non chlorés et 128 versus 84 pour les réacteurs chlorés). Peut-être que cette 
plus faible densité dans le réacteur de polycarbonate 15h s'explique par une utilisation 
plus efficace des substrats disponibles dans les réacteurs de polycarbonate Ih 
comparativement l'utilisation des substrats dans les réacteurs de fonte 1 h. 
En effet7 les essais avec les réacteurs de polycarbonates ont été complétés en été avec 
une température moyenne de l'eau plus élevée (environ 2o0C), ce qui a pu accélérer les 
processus enqmatiques menant à 1 ' assimilation des substrats dans ces réacteurs. 
La présence de protozoaire dans le réacteur de polycarbonate 15h pourrait aussi 
expliquer la plus faible densité de bactéries fixées observée dans ce réacteur. En effet, la 
présence de protozoaire est favorisée dans un réacteur opéré à long temps de séjour à 
cause de la dilution qui est plus fable. Aussi, la température de l'eau plus élevée dans les 
réacteurs de polycarbonate aurait pu favoriser la croissance de  protozoaires. Finalement, 
le ratio surface/volume plus élevé des réacteurs de polycarbonate suggère lui aussi une 
assimilation plus facile des substrats à court temps de séjour dans ces réacteurs. 
1.7 Comparaisons : Méthode de I'AEP et dénombrements de BHA 
La figure 1.8 permet de comparer les résultats des mesures de biomasse fixée obtenus 
avec la méthode de I'AEP avec ceux obtenus par des dénombrements de BHA après 
décrochage. Les deux méthodes mettent en évidence une plus faible densité de biomasse 
fixée dans les réacteurs CAB4 h. Cependant, à la dinérence de la méthode de I'AEP, les 
dénombrements de BHA après décrochage révèlent une plus faible densité de biomasse 
fixée dans les réacteurs 03- lh  comparativement à celle des réacteurs Os-15h. Les 
niveaux de biomasse fixées mesurées avec les deux méthodes sont du même ordre de 
grandeur pour les réacteun 15h. Cependant, pour les réacteurs lh, la méthode des 
dénombrements de BHA après extraction mesure des niveaux de biomasse fixée plus 
d'un log plus faible que ceux mesurés par la méthode de I'AEP. Cela signifie que la 
méthode des dénombrements de BHA montre une plus grande différence de biomasse 
fixée entre les réacteurs 1 h et 15 h pour les deux types d'eau. 
Il est possible que la méthode des dénombrements de BHA cultivables sur gélose après 
extraction sous-estime la biomasse fixée dans les réacteurs chforés à cause de 
l'augmentation de la fiaction de bactéries viables mais non cultivables résultant de 
I'action du chlore ou du manque de substrats (Byrd et al., 1991; Coallier et al., 1993; 
McFeters, 1990; Reasoner, 1990). Aussi, l'effet du chlore sur la méthode de I'AEP est 
peu documenté, probablement parce que cette méthode est relativement récente. Une 
sous-estimation de la densité de biomasse fixée, suite à l'agression par le chlore des exo- 
enzymes bactériens dont l'activité est reliée a la densité de la biomasse par la méthode de 
I'AEP, est une hypothèse qui n'a pas été rejetée à ce jour. La figure 1.8 permet d'évaluer 
un possible biais causé par la chloration sur les résultats de dénombrements de BHA sur 
gélose. La figure 1.8 ne montre pas de différence importante de l'impact de la chloration 
sur les résultats obtenus par ces deux méthodes de mesure de la biomasse fixée. Cette 
observation suggère que, dans les conditions étudiées, la chloration n'a pas eu d'impact 
sur les méthodes de mesure de la biomasse fixée ou qu'elle a eu un effet équivalent sur 
les deux méthodes. 
1.8 Comparaisons : réacteurs annulaires et réseaux de distribution 
Les ditféences entre un montage de réacteurs annulaires et un réseaux de distribution 
sont principalement reliées au ratio surfacelvolume, aux conditions d'écoulement ainsi 
qu'au type d'écoulement (Camper et al., 1996 ; Characklis et Marshall, 1990): 
1) Le ratio surface/volume. 
Le ratio surface/volume dans les réacteurs annul aires est beai lcoup plus important que 
dans une canalisation de diamètre moyen puisqu'il équivaut à celui d'une canalisation de 
2'1 mm de diamètre pour les réacteurs de fonte et 1,6 mm de diamètre pour les 
réacteurs de polycarbonate. Le ratio surface/volume influence le flux de substrats ainsi 
que les phénomènes d'adsorption/désorption. 
2)  Les conditions hydrauliques. 
Les caractéristiques hydrauliques dans les réacteurs sont beaucoup plus stables dans un 
réseau de distribution où ces conditions varient en fonction de la demande en eau. Les 
changements rapides de la vitesse d'écoulement causent de fortes perturbations. Les 
forces de cisaillement exercées sur le biofilm fixé sur la paroi interne des conduites 
varient considérablement en fonction des vitesses d'écoulement alors qu'elles sont 
constantes dans un réacteur annulaire. De plus, la pression de l'eau dans un réseau de 
distribution (400 à 650 kpa ou 60 à 90 psi) est beaucoup plus élevée que dans les 
réacteurs annulaires qui ne sont pas pressurisés. L'influence directe de la pression ou 
indirecte par son action sur les forces de cisaillement exercées sur le biofilm est 
méconnue. 
3) Type d'écoulement. 
Les réacteurs utilisés possèdent un écoulement de type complètement mélangé @avis, 
1994 ; Gjaltema et al., 1994) tandis que I'écoulement dans les réseaux de distribution 
varie de complètement mélangé à piston. De plus, des gradients de substrats, de résiduel 
d'oxydant, et de température sont présents en réseau et infiuencent la croissance de la 
biomasse. Bien que les réacteurs annulaires aient été alimentés en série de façon a simuler 
les gradients de substrats et de biomasse libres retrouvés en réseau de distribution, deux 
niveaux de substrats ne sont pas suffisants pour simuler les gradients complexes existant 
dans les réseaux réels. 
Malgré toutes ces différences, il a été montré que les tendances obtenues avec les 
réacteurs annulaires sont cohérentes avec celles obtenues avec un réseau de distribution 
pilote (Camper et al., 1996). Cependant, ces auteurs mentionnent que les densités de 
biomasse fixée en réacteur annulaire sont dix fois supérieures pour les bactéries 
hétérotrophes et 4 fois supérieures pour les bactéries coliformes. 
Des campagnes d'échantao~age ont été réalisées sur les réseaux de distribution de la 
Ville de Laval entre janvier 1993 et juillet 1994. Les résultats obtenus pour les réacteurs 
alimentés avec de l'eau ozonée peuvent être comparés avec ceux obtenus pour les 
réseaux de Pont-Viau et Chomedey. Ces réseaux de distribution sont alimentés par des 
usines ou une post-ozonation des eaux est réalisée avant la chloration. En généd, les 
niveaux de CODB à la sortie de ces usines sont supérieurs à ceux mesurés à la sortie de 
l'usine Ste-Rose. De la même façon, il est possible de comparer les résultats obtenus 
pour les réacteurs alimentés avec de l'eau filtrée CAB avec ceux provenant du réseau de 
distribution ahenté par l'usine Ste-Rose. Le tableau 1.7 présente les densités moyennes 
de biomasse fixée mesurées par la méthode de I'AEP et par des dénombrements de BHA 
sur gélose pour les réseaux Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada) et de Chomedey 
(Ville de Laval, Québec, Canada) durant l'été 1994, ainsi que les moyennes de biomasse 
bée dans les réacteurs de fonte chlorés obtenues avec les mêmes méthodes. 
Tableau 1.7 Ordre de grandeur des densités de biomasse fixée dans les réseaux Ste-Rose 
et Chomedey (Ville de Laval, Québec, Canada) en été ainsi que dans les réacteurs de 
fonte chlorés. 
Ratio 
Réac t eu rdréseau 
Ste-Rose (06/07/94) 
R fonte CAB-Cl2 
Chomedey (13/07/94) 
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Les ratios (biomasse fixée réacteurhiornasse fixée réseau) sont de 1,s pour la méthode 
de I'AEP pour les deux types d'eau. Ces ratios sont plus faibles pour la méthode par 
dénombrements de BHA soit 0,9 pour l'eau filtrée CAB et 0'7 pour l'eau omnée. 
Cependant, des ratios beaucoup plus élevés auraient été obtenus en utilisant des 
échantillonnages réalisés en eaux froides ou tièdes. A cause des différences entre les 
réseaux de distribution et les réacteurs annulaires, cette étude n'avait pas pour objectif de 
générer en réacteurs annulaires des densités de biomasse fixées identiques à celles des 
réseaux de distribution. L'objectif était plutôt d'obtenir des tendances permettant de 
dégager l'effet des différents paramètres étudiés. 
1.9 Conclusion 
Les essais en réacteurs annulaires avaient pour principal objectif de préciser l'influence 
de la filtration biologique sur la stabilité de l'eau produite. Les résultats obtenus ont 
montré que la réduction du CODB par la filtration biologique diminue la densité de la 
biomasse fixée. Cet effet de la filtration biologique s'est principalement manifestée dans 
les réacteurs n'ayant qu'une heure de temps de séjour, là où le CODB facilement 
biodégradable est normalement consommé. Le type d'eau n'a toutefois pas eu 
d'influence sur la densité de biomasse fixée dans les réacteurs opérés à long temps de 
séjour (15 h), suggérant que la filtration biologique permet principalement de diminuer la 
recroissance au début du réseau de distribution, du moins en l'absence de chloration. 
Le deuxième objectif de ces essais était de montrer l'effet du matériau sur la recroissance 
et sur son contrôle par la désinfection au chlore. Une chloration continue des réacteurs 
avec des doses de 1,O et 1,s mg C12A pendant plus d'un mois n'a pas permis de satisfaire 
la demande en chlore des réacteurs de fonte. L'importante corrosion de la surface interne 
dans les réacteurs de fonte est probablement responsable de cette demande en chlore 
accrue, fournissant par la même occasion des sites d'attachement pour le bioflm ainsi 
qu'une protection contre l'action du chlore. La chloration n'a pas eu d'effet sur la 
densité de biomasse fixée dans les réacteurs de fonte. L'influence du matériau sur la 
densité de biomasse fixée et sur l'efficacité de la désinfection par le chlore a été 
confirmée par les essais en réacteurs annulaires de polycarbonate. En présence de chlore, 
il y a eu une diminution rapide de la biomasse fixée mesurée dans ces réacteurs, et cet 
effet s'est poursuivi dans les réacteurs exploités à 15 heures de temps de séjour. De plus. 
en absence de chlore, la densité de biomasse fixée dans les réacteurs en fonte a été 
beaucoup plus grande que dans les réacteurs en polycarbonate. La différence attribuable 
à la nature du matériel est plus grande que celle attribuable à la réduction de la teneur en 
CODB par la filtration biologique. Cette observation démontre l'importance du contrôle 
de la corrosion dans une stratégie globale du contrôle de la recroissance bactérienne en 
réseau de distribution. En effet, la présence de dépôts de corrosion dans les conduites 
peut augmenter les densités de biomasse fixée et constituer un obstacle majeur au 
maintien d'un résiduel de chlore. 
Finalement, ces essais avaient pour objectif d'évaluer la pertinence de l'utilisation de 
réacteurs annulaires pour l'étude de l'impact des traitements, des matériaux et de la 
chloration sur la stabilité microbiologique de l'eau. Nos essais ont montré que bien que 
les densités de bionlm s'avèrent généralement plus élevées dans les réacteurs annulaires 
que dans les réseaux de distribution, les réacteurs s'avèrent de bons outils de recherche 
et de diagnostic. En effet, les tendances observées en réacteurs annulaires permettent 
d'obtenir des renseignements pertinents au niveaux des facteurs contrôlant la 
recroissance en réseau de distribution. C'est pourquoi, avec leur coût relativement fiiible 
et leur polyvalence, les réacteurs annulaires sont des outils intéressants. Les résultats 
obtenus en réacteurs annulaires, associés à un effort de modélisation pourraient 
permettre de mieux définir l'influence des différents paramètres sur la recroissance 
bacterieme en réseau de distribution comme I'effet du chlore, de la teneur en substrats, 
de la température du temps de résidence et des matériaux. 
CHAPITRE II : LES ACIDES AMINÉs: EFFICACCTÉ DES TRAITEMENTS 
ET DEVENIR DANS LES &SEAUX DE DISTRLBUTION 
2.1 Mise en contexte 
Ce chapitre présente le suivi des acides aminés dans les filières de traitement des usines 
Ste-Rose et Chomedey ( V i e  de Laval, Québec, Canada). Une partie des résultats ont 
fiiit I'objet d'une présentation (Gauthier et al. 1994) et d'un article (Hureïki et al., 
1996). 
2.2 Introduction 
Bien que présent en fdbles concentrations (1 à 3 % du COD), les acides aminés libres et 
combinés sont présents a toutes les étapes de traitement d'eau potable (Le Cloirec- 
Renaud, 1984; Scully et d, 1988; Berne-Dossier et al., 1994). Ces composés 
contribuent de façon non négligeable a la demande en chlore des eaux traitées (Jadas- 
Hécart, 1989; Hureiki et al., 1994) et sont reconnus être fortement précurseurs de 
composés organohaiogénés (Hureiki et al., 1994). De plus, ils représentent une fraaion 
importante du carbone organique dissous biodégradable (CODB) et possèdent un fort 
rendement de croissance (Comolly et al., 1994). Ces caractéristiques nous ont orienté 
vers le suivi de l'évolution des acides aminés totaux dans les filières de traitement et Ies 
réseaux de distribution des usines Ste-Rose et Chomedey. Cette étude a permis de 
préciser l'influence de chaque étape de traitement sur la teneur en acides aminés totaux. 
Le but principal a été de vérifier l'efficacité d'élimination de cette fraction de CODB par 
les filtres en charbon actif biologique dont l'une des fonctions est justement de diminuer 
le potentiel de recroissance de l'eau traitée. 
2.3 Matériel et méthodes 
2.3.1 Filières de traitement 
La figure 2.1 illustre les différentes étapes de traitement des deux usines étudiées: 
Chomedey et Sainte-Rose (Ville de Laval, Québec, CANADA). L'usine Chomedey puise 
son eau brute dans la rivière des Prairies. La teneur en carbone organique dissous des 
eaux de cette rivière varie saisonnièrement de 5 à 8 mg CA. Cette 6iière de traitement 
présente les étapes suivantes: coagulation (alun et silice activée) et décantation 
dynamique, filtration rapide sur sable et anthracite suivie d'une ozonation et d'une post- 
désinfection par le chlore l'été ou le bioxyde de chlore l'hiver. Le débit nominal de cette 
usine est de 180 000 m3 /d . 
L'usine Ste-Rose puise son eau brute dans la rivière des Miile-Iles. Les eaux de cette 
rivière ont une teneur en carbone organique qui varie avec les saisons (5 à 8 mg CA de 
COT). Cette usine emploi les mêmes procédés de traitement que l'usine de Chomedey 
avec en plus un traitement biologique (ozonation -et une filtration sur charbon actif 
biologique) après la filtration rapide. La désinfection ka le  est effectuée par ajout du 
bioxyde de chlore. Le débit nominal de cette usine est de 110 000 m3/d. Les réseaux de 
ces deux usines, quoique reliés, possèdent des zones d'influence bien déterminées. Les 
temps de séjours de i'eau en réseau ont été déterminés à l'aide du logiciel PICCOLO et 
les échantiiions ont été prélevés directement sur des conduites secondaires de fonte grise 
de 150 mm de diamètre. 
Usine Chornedey (180 000 m3/d) 
Décant8üon Filtration su r 
Dyna mique S a#dA &uatits 
ALin+ST)2 10 m h  
Ozonation DB sir fecüon 
résiduel au CIO2 ou CS 
0.4 mdl 
Usine Sb-Rose (110 000 d t d )  
OBcantation Ozonation F i tmbn  CM shfection 
Dymmque Fltration sur r6sidue I sur CAB au Ci02 
Alun +Si02 SabbIAntîuacte 0.4 mdl 10 mm 
1 O mlh 
Rivhm 
O - -  Mille 
Figure 2.1 Description de deux usines de production d'eau potable de la Ville de Laval 
(Québec, Canada). 
2.3.2 Analyse des acides aminés 
Les acides aminés totaux sont mesurés par dérivation pré-colonne avec I'ortho- 
phtaididdéhyde, suivie par une séparation par chromatographie liquide haute 
performance (CLHP, Waters, Milford, USA) à l'aide d'une colonne de type Cl8 et 
d'une détection en fluorescence (h excitation = 335 nm, h émission = 425 MI) selon la 
méthode décrite par Jones (1983). Cette méthode a été optimisée par Berne-Dossier 
(1994). Une hydrolyse acide en phase gazeuse, d'une durée de 3 heures à 120 O C  est 
nécessaire avant l'analyse des échantillons par CLHP. L'hydrolyse des échantillons est 
réalisée a I'aide de la station Pico-Tag (Waters, Milford, USA). Cette hydrolyse 
permet la mesure des acides aminés totaux (AAT) qui correspondent aux acides aminés 
libres et aux acides aminés combinés a différentes molécules. La calibration est réalisée 
avec le mélange d'acides aminés SIGMA AA-S- 1 8, (St-Louis, MO , USA). 
2.3.2.1 Quantification et limites de détection 
Les profils chromatographiques peuvent varier légèrement d'un échantillonnage a l'autre 
notamment à cause de la détérioration progressive de la colonne. En conséquence, 
chaque série d'analyses d'acides aminés est quantifiée avec une droite d'étalonnage 
réalisée dans la journée même de l'analyse. Les solutions étalons d'acides aminés sont 
préparées par dilution d'une solution étalon de 15 acides aminés libres "HPLC grade" 
(SIGMA, St-Louis. MO, USA) dans de l'eau ultra-pure (MilliQ, Waters Milford, M A  
USA) et analysées dans les mêmes conditions que les échantillons. La limite détection, 
aussi appelé Lower Limit of Detection ou LOD, a été déterminée expérimentalement tel 
que suggéré (APHA, 1992). Les k t e s  de détections obtenues sont présentées au 
tableau 2.1. 
Tableau 2.1 Limites de détection expérimentales (Lower limit of Detection) pour 





















Note : LLD = Concentration produisant un signal détectable dans 99% des essais aussi 
appelée LOD: Limit of Detection (APHq 1992). 
2.3.2.2 Évaluation du rendement d'hydrolyse 
L'étude de l'impact de l'hydrolyse a été réalisée par Berne-Dossier (1994) pour une 
solution d'acides aminés libres. Cette dernière constate que les conditions utilisées, 3 
heures à 12OUC, permettent une récupération maximale. Hureiki (1993) a étudié 
l'hydrolyse de deux peptides, arg-lys-glu-val-tyr et da-leu-da-leu. L'analyse des acides 
aminés iibérés après hydrolyse acide a montré qu'aucun des six acides aminés pris en 
compte n'est significativement affecté par le traitement de l'échantillon. Dans l'ensemble, 
cette étude a montré que les rendements d'hydrolyse moyens sont proches de 100 % 
pour l'acide glutamique, la tyrosine, la leucine, l'alanine7 l'arghine et la lysine. 
Une expérience comparant différents protocoles d'hydrolyse a été réalisée avec des 
étalons d'acides aminés libres (0,2 p.M de chaque acide aminé) afin de confirmer 
l'efficacité des conditions d'hydrolyse. Les trois conditions d'hydrolyse choisies sont les 
suivantes : 1) 3 heures à 120 OC, 2) 50 minutes à 150 OC et finalement 3) 22 heures à 
1 15 OC. Les résultats présentés à la figure 2.2 montrent que la meilleure combinaison de 
durée et de température est de 3 heures à 120 O C ,  ce qui rejoint les observations de 
Berne-Dossier (1 994). 
Figure 2.2 Pourcentage de récupération des 15 acides aminés libres pour trois conditions 
d'hydrolyse. 
2.3.3 Analyse du COD et du CODB 
Les analyses du COD et du CODB sont effectuées sur un appareil Dorhman DC 180 par 
oxydation W-persulfate après filtration sur une membrane de 0,45 pm (Millipore, 
Bedford, USA). La méthode d'analyse du CODB est celle décrite par Servais et al. 
(1987, 1989). L'inoculum utilisé est de l'eau brute filtrée sur une membrane de porosité 
de 2,7 pm (Millipore, Bedford, USA). Pour s'assurer que le carbone soit l'élément 
limitant la croissance, une solution de sulfate d'ammonium (NH&S04 et de 
dihydrogénophosphate de potassium (KH2P04) de concentrations hales de 2,8 et 0,13 
mg /i sont ajoutés aux échantillons. 
2.4 Résultats 
L'analyse des acides aminés totaux après hydrolyse a été réalisée après chaque étape de 
traitement afin de montrer l'influence de ces différents procédés sur leur concentration. 
Les résultats des mesures d'acides aminés totaux, exprimés en mg CA, pour différentes 
étapes de traitement de la filière de traitement de Chomedey (Ville de Laval, Québec, 
Canada) sont présentés à la figure 2.3. Le suivi des acides aminés totaux a d'abord été 
réalisé en eaux chaudes à 16 OC (21.09.93). Un deuxième échantiflo~age a eu lieu en 
eaux h ides  (< 2'C) le 3 1 .O 1.94. 
De même, les résultats des mesures effectuées sur  la filière Ste-Rose sont présentés à la 
figure 2.4. Deux échantillonnages ont été effectués en eaux chaudes: un premier le 
2508.93 (22OC) et un deuxième le 28.09.93 (16°C). Pour ce deuxième échantillonnage, 
l'analyse des acides aminés totaux n'a alors été réalisée que pour un effluent de la 
filtration rapide sable et anthracite, un effluent de I'ozonation et un effluent de la filtration 
sur CAB. Deux échantillonnages additionnels ont été complétés en eaux froides les 
25.01 -94 et 13.03.94 (< 2OC). La teneur en acides aminés totaux des eaux prélevées aux 
dinérentes étapes de traitement varie de 0,057 a 0,251 mg Cn et représente entre 1,8 et 
4,3 % du carbone organique dissous. La proportion maximale du CODB que 
représentent les acides aminés totaux est beaucoup plus élevée (13 à 81%). Cette 
proportion élevée est partiellement attribuable à la méthode de mesure de CODB utilisée 
pour nos mesures: la méthode en incubation batch de Servais-Billen peut sous-estimer la 
69 
concentration en CODB par un facteur allant jusqu'à 1,6 comparativement aux mesures 
réalisées avec une biomasse fixée (Voik, 1994). 
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Figure 2.3 Variations saisonnières de la concentration en acides aminés totaux dans la 
tilière de traitement de l'usine Chornedey, Ville de Laval, Québec, Canada (EB: eau 
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Figure 2.4 Variations saisonnières de la concentration en acides aminés totaux dans la 
filière de traitement de l'usine Ste-Rose, Vile de Laval, Québec, Canada (EB: eau brute, 
ED: eau décantée, EFSA: eau filtrée sable-anthracite, E03: eau ozonée, EFCAB : eau 
filtrée charbon actif biologique, EU: enluent usine). 
2.4.1 Eau brute 
Dans l'eau brute, on note que la concentration en acides aminés totaux est relativement 
stable (0,12 à 0,14 mg CA), à l'exception de I'echantillomage d'hiver du 25.01.94 à 
l'usine Ste-Rose, (Ville de Laval, Québec, Canada) avec une valeur élevée de 0,25 mg 
CA. Ces concentrations dans les eaux brutes sont caractéristiques de celies d'eaux de 
sunace eutrophes. En effet, pour des eaux de rivières, les concentrations en acides 
aminés totaux dissous varient de 0,05 à 1 mg CA (Thurman, 1985). 
2.4.2 Eau décantée 
Des diminutions importantes (34.72%) en acides aminés totaux sont observées après 
coagulation-floculation (alun et silice activée) et décantation dynamique. Cette tendance 
a été signalée par Le Clouec et al. (1 983) concernant la teneur en acides aminés libres. 
D'après ces mêmes auteurs, cette étape pourrait surtout favoriser l'élimination des acides 
aminés combinés. L'augmentation de la charge ionique et l'abaissement du pH à une 
valeur d'environ 6,5 suite à l'ajout du Al,(SOJ, , favorise la neutralisation des protéines 
et leur précipitation ou leur adsorption dans les flocs. D'ailleurs plusieurs techniques de 
précipitation des protéines font appel à une combinaison de méthodes dont rajout de sels 
ou de coagulants, de polymères, et le recours à la floculation (Bailey et Ollis, 1986). 
2.4.3 Eau filtrée sur sable et anthracite 
La filtration rapide en premier étage a un effet variable sur la concentration en acides 
aminés totaux. Généralement, on note une augmentation, de l'ordre de 20 %, qui 
pourrait résulter de la décomposition et de I'utilisation des matières algales accumulées 
par ces nitres. Les algues peuvent relarguer des concentrations mesurables de substrats 
rapidement biodégradables, comme des acides aminés et des matières protéiniques 
(ConnoUy el al., 1994). Ce relarguage est attribuable à l'excrétion extracellulaire, à la 
lyse ou encore aux pertes lors du broutage par les protozoaires. 
2.4.4 Eau ozonée 
L'ozonation augmente, à rexception d'un seul cas (usine Ste-Rose le 25.01.94). la 
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observation peut paraître surprenante (Hureiki et al., 
L'augmentation de la concentration en acides aminés totaux est observée pour les deux 
périodes estivale et hivernale. Cette augmentation pourrait être Liée à l'effet de 
l'ozonation sur certaines matières organiques présentant des structures assez complexes 
ou des matières algdes. L'ozonation pourrait entraîner l'oxydation partielle de certaines 
de ces molécules, rendant plus accessibles les acides aminés incorporés dans leur 
stmcture à l'hydrolyse et favorisant leur détection à l'analyse. 
2.4.5 Eau fdtrée sur charbon actif biologique (CAB) 
Dans la majorité des cas, les résultats montre une diminution de la teneur en acides 
aminés totaux au niveau de la filtration sur charbon actif biologique de l'usine Ste-Rose. 
Cette diminution varie de 24 à 34 %, sauf pour un échantillonnage en eaux fioides (I0C, 
25.01.94) où l'on note une augmentation de 54% de la teneur en acides aminés totaux. 
La diminution en eaux chaudes et tièdes peut être attribuée à un phénomène 
d'assimilation biologique des acides aminés par la biomasse fixée. En effet, le milieu 
filtrant dans les filtres CAB étudiés avait plus de 5 ans de semice. Les acides aminés 
constituent un maximum de 45% du CODB dans 11e8nuent des filtres CAB, ce qui 
suggère qu'avec un plus long temps de contact, une hydrolyse bactérienne plus complète 
et une plus grande assimilation des acides aminés totaux pourraient être obtenues. 
L'étape limitant le taux d'assimilation des acides aminés est l'hydrolyse des peptides et 
des protéines en acides aminés directement utilisables par la biomasse bactérienne (Billen 
et Servais, 1988). On pourrait s'attendre à ce que le taux d'hydrolyse des protéines soit 
plus lent en eaux très froides qu'en eaux chaudes, ce qui se traduirait par une diminution 
de l'enlèvement total des acides aminés totaux dans les filtres CAB, puisque le temps de 
contact y est constant. Or, en eaux très f?oides, nous avons observé une augmentation de 
la teneur en acides aminés. La source de ce relarguage en eaux fioides demeure 
inexpliquée. Le chapitre 4 présente une discussion plus détaillée de ces phénomènes. 
2.4.6 Eau désinfectée par le bioxyde de chlore ou par le chlore 
Comme le montrent nos résultats, l'étape de post-oxydation par le bioxyde de chlore 
diminue la teneur en acides aminés totaux (12 à 39%). Les résultats réalisés concernant 
la demande en bioxyde de chlore de onze acides aminés et d'un peptide (Hureiki et d, 
1994) ont pourtant confirmé la très fiiible réactivité des acides aminés avec cet oxydant. 
Les demandes en bioxyde de chlore obtenues dans des conditions similaires a celles 
utilisées à l'usine de traitement (pH 8, tampon phosphate) sont négligeables à l'exception 
des acides aminés présentant un cycle aromatique activé (cas de la tyrosine) ou un 
groupement soufré (cas de la méthionine). 
La post-désinfection à I'usine Chomedey durant la période estivale s'effectue par ajout du 
chlore. Les résultats de la teneur en acides aminés totaux analysés à la sortie de l'usine le 
29.09.93 montrent un abattement de plus de 60 %. Ces résultats s'expliquent par la 
grande réactivité de la plupart des acides minés avec le chlore (Hureiki, 1993). 
L'abattement d'acides aminés a l'étape de post-désinfection par le bioxyde de chlore aux 
usines Ste-Rose (19-39%) et Chomedey (12%) est surprenant étant donné la faible 
réactivité des acides aminés avec cet oxydant. Ceci pourrait s'expliquer par les éléments 
suivants: 
1) Dans les usines étudiées, le bioxyde de chlore est produit à partir du chlorite de 
sodium en présence d'un excès de chlore (de moins de IO%), il y a donc du chlore 
dans I'eau désinfectée. 
2) Avant d'atteindre la post-désinfection, l'eau ozonée séjourne dans un bassin de 
relèvement (usine Ste-Rose) ou dans le premier bassin du bassin de désinfection (usine 
Chornedey). Le temps de séjour dans le bassin de relèvement peut atteindre 30 
minutes pendant lesquelles subsiste un résiduel d'ozone mesurable en hiver. La 
destruction des acides aminés libres par I'ozonation pourrait donc se poursuivre dans 
ces bassins. 
2.4.7 Réseaux de distribution 
Les acides aminés libres et combinés constituent probablement une source de substrat 
carboné pour les biomasses libres et fixées présentes dans les réseaux de distribution. 
Pour vérifier si les concentrations d'acides aminés présentes en fin de filière de traitement 
représentent une source importante de substrat, nous avons mesuré leur décroissance en 
fonction du temps de séjour. 
Le suivi des acides aminés totaux dans les petites conduites du réseau alimenté par 
l'usine Ste-Rose a été réalisé en eaux chaudes. Les résultats obtenus sont présentés à la 
figure 2.5. La faible teneur en acides aminés totaux à la sortie de cette usine reste stable 
à travers le réseau, et la teneur en CODB diminue très légèrement en fonction du temps 
de séjour. 
Les concentrations d'acides aminés totaux ont également été mesurées le long du réseau 
de distribution alimenté par l'usine Chornedey (figure 2.6). Ce suivi a été réalisé le 21 
sepembre 1993 a cinq points d'échantillonnage situés sur des petites conduites du réseau. 
On note une diminution plus marquée des acides aminés totaux en fonction du temps de 
séjour (jusqu'à 15 heures) que dans le cas de l'usine Ste-Rose. Cette diminution s'effectue 
surtout après la dissipation du chlore résiduel libre qui était de < 0,l mg Cl2 après un 
temps de séjour de 4h30. 
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Figure 2.5: Évolution de la concentration en acides aminés totaux et du CODB dans la 
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Figure 2.6 Évolution de la concentration en acides aminés totaux et du CODB dans la 
filière de traitement et le réseau de l'usine Chomedey (Ville de Laval, Québec, Canada). 
Une faible augmentation de la concentration en acides aminés totaux entre Iteffluent de 
l'usine et la conduite située a un court temps de séjour est observée. L'échantillonnage du 
réseau ayant été effectué le lendemain de celui de l'usine, cette différence reflète 
probablement une variation de la qualité de l'eau. 
Les figures 2.5 et 2.6 montrent que la concentration en acides aminés reste relativement 
stable en réseau. Pourtant, Rompré (1993) a montré que les biomasses libres et fixées 
s'accroissent avec le temps de séjour de l'eau dans ces mêmes réseaux. Ces constatations 
nous mènent à formuler deux hypothèses : 
1) Les acides aminés présents dans l'eau refoulée, ne seraient pas utilisés par la biomasse 
des réseaux étudiés, malgré le fort potentiel de recroissance des acides aminés SOUS 
forme Libre. Dans ce cas, les acides aminés ayant traversé la filière de traitement 
seraient présents sous des formes très lentement biodégradables. 
2) La croissance bactérienne, n'utiliserait qu'une faible concentration de substrats 
carbonés dans le réseau, ce qui mènerait à une diminution non mesurable de la teneur 
en acides aminés. Cette hypothèse est supportée par la faible consommation de 
CODB exercée dans les deux réseaux (moins de 0,1 mg CA). La diminution de la 
concentration en acides aminés totaux n'est qu'une fraction de cette valeur globale. 
2.4.8 Corrélation entre la teneur en acides aminés totaux et le CODB 
Le suivi du CODB a été effectué en parallèle aux analyses d'acides aminés totaux dans la 
filière de traitement et le réseau de distribution a l'usine Ste-Rose (25.08.93) et sur le 
réseau de l'usine Chomedey (21.09.93). Les figures 2.5 et 2.6 illustrent les résultats 
obtenus pour ces deux paramètres. Une évolution similaire est observée pour ces deux 
paramétres le long des différentes étapes de traitement sur la filière Ste-Rose. 
Suite à l'ozonation, l'augmentation de la teneur en acides aminés est de 0,030 mg Ch, 
alors que le CODB augmente de 0,55 mg CA. De même la diminution du CODB dans les 
filtres CAB est de 0,40 mg CA alors que l'enlèvement des acides aminés totaux est de 
0,036 mg CA. Finalement, la faible variation des acides aminés et du CODB dans les 
réseau rend l'obtention d'une corrélation presque impossible. Il est peu probable qu'une 
corrélation valable puisse être établie entre la concentration de CODB et la concentration 
en acides aminés en réseau ou même en usine pour les raisons suivantes: 
(1) la proportion du CODB que représentent les acides aminés varie selon la source 
d'eau utilisée car la composition de la matière organique naturelle de l'eau est 
variable. Pour une même eau brute, elie varie en fonction des saisons. L'effet du 
traitement sur les différents groupes de composés qui forment le pool des matières 
organiques biodégradables, soit les sucres, les alcools, les acides organiques et les 
acides aminés libres et combinés, et dans une certaine mesure, les acides fulviques et 
humiques, n'est pas le même. 11 est probable que la proportion du CODB associée à 
chacune de ces classes de composés varie suite à l'effet des différents procédés de 
traitement app tiqués. 
(2) les acides aminés représentent potentiellement une fiaction importante du CODB 
dans certains types d'eau (eaux brutes et eaux filtrées CAB des eaux étudiées) mais ne 
représentent qu'une petite fiaction du CODB suite à d'autres étapes du traitement. 
(3) Les variations en CODB et en acides aminés en réseau sont trop faibles et les niveaux 
de ces deux paramètres sont trop proches des limites de détections. 
2.5 Conclusion 
L'étape de décantation permet un enlèvement important d'acides aminés totaux (34 à 
72%), l'effet de la filtration sur sable et anthracite est faible et dépend de la saison, 
i'ozonation provoque une augmentation (20 a 100%) et la filtration CAB permet un 
enlèvement en eau tiède (24 à 34%), mais relargue en eaux fioide (35%). Findement, la 
post-désurf'ection au chlore permet un enlèvement supplémentaire (47%) à cause de la 
réactivité de cet oxydant envers les acides aminés. La post-désinfection au bioxyde de 
chlore permet elle aussi un enlèvement supplémentaire (2 1 à 39% ), malgré Ie fait que 
cet oxydant soit peu réactif vis-à-vis les acides aminés. 
Les concentrations en acides aminés totaux dans les réseaux de distribution sont très 
faibles. Elles sont stables pour le réseau Ste-Rose et légèrement décroissantes pour le 
réseau Chornedey suggérant une stabilité supérieure pour l'eau traitée par filtre 
biologique. Nous n'avons pas trouvé de corrélation directe entre les acides aminés totaux 
et le CODB. Ceci peut s'expliquer par le fait que les acides aminés représentent une 
fiaction du CODB qui varie selon la composition de I'eau et les traitements appliqués. 
Pour les eaux étudiés, les acides aminés totaux représentent un maximum de 40 % du 
CODB de I'eau brute et un maximum de 45% de l'eau à la sortie des filtres CAB. Les 
incertitudes sur ces valeurs sont cependant élevés, principalement à cause de la limite de 
détection du CODB qui s'établit à 0,l mg CA. De plus, il est probable qu'une partie des 
acides aminés totaux soient sous des formes trop lentement biodégradable pour faire 
partie du CODB. Le chapitre 3, portant sur l'enlèvement des acides aminés totaux par la 
filtration biologique, amène des informations sur la biodégradabilité associée au 
paramètre acides aminés totaux. 
En conclusion, les acides aminés représentent une fkaction importante du CODB qui 
peut être enlevé efficacement par coagulation-floculation-décantation, par filtration 
biologique et par chloration. Il est toutefois préférable d'éliminer les acides aminés 
totaux avant la chloration a h  de limiter la formation de sous-produits de désinfection. 
CHAPITRE m : ENLÈVEMENT DES ACIDES AMINÉS, DU CARBONE 
ORGANIQUE BIODEGRADABLE ET DE LA DEMANDE EN CHLORE PAR 
LA FILTRATION BIOLOGIQUE 
3.1 Mise en contexte 
Ce chapitre est sous la fonne d'un article scientifique. Ce dernier a été soumis à la revue 
des Environmental Technology au mois de novembre 1997. U est intitulé : Removal of 
Arninoacids, Biodegradable Organic Carbon and Chlorine Demand by Biological 
Filtration. Les auteurs sont : Car1 Gauthier, Lina Hureïki et Michèle Prévost. Les 
chapitres 1 et 3 ont pour sujet principal la filtration biologique. Le chapitre 1 présente 
l'influence de l'enlèvement de matière organique biodégradable par la filtration biologique 
sur l'eau produite tandis que le chapitre 3 précise l'enlèvement de l'une des classes de 
molécules (les acides aminés) participant à cette matière organique biodégradable. Le 
chapitre 3 est aussi la suite directe du chapitre 2 dans lequel l'efficacité de la filtration 
biologique pour I'enlevement des acides aminés a été mise en évidence de même que 
celles de piusieurs autres procédés de traitement. 
3.2 Résumé 
Cet article présente les profils d'enlèvement de carbone organique biodégradable 
(CODB), de demande en chlore et d'acides aminés totaux (AAT) et totaux dissous 
(AATD) dans un filtre biologique en eau froide (1 '~ ) .  La filtration biologique a permis 
I'enièvement de 46 % des AATD (0,08 t 0,04 mg CA) et 24% du CODB (0.2 0,l mg 
CA). Puisque le filtre étudié fonctionne en mode biologique, ces résultats suggèrent que 
les AATD possèdent une forte biodegradabilité. Le modèle CHABROL peut prédire 
I'enlèvement du CODB dans les filtres biologiques. Son utilisation nous a permis de 
comparer le profil d'enlèvement des AADT avec les profils d'enlèvements des trois 
fiactions de CODB de ce modèle. La demande en chlore théorique totale associée aux 
AAT, calculée à partir de la demande en chlore individuelle de chaque acide aminé, a 
varié entre 5,6 à 6,4 mg C12/mg AAT. L'enlèvement de demande en chlore associée a 
l'enlèvement d ' M T  (0,s 0,15 mg Cl2) correspond à 34 % de I'enlèvement de la 
demande en chlore de l'eau après 240 heures. corrigée pour I'enlèvement de l'azote 
ammoniacal, ce qui est supérieur à sa participation dans I'enlèvement de COT (17%). Ces 
résultats reflète la forte demande en chlore associée aux acides aminés. L'enlèvement par 
la filtration biologique d'une fraction significative des acides aminés libres et combinés 
précise l'action de cette étape de traitement au niveau de I'enlèvement de substrats 
supportant la recroissance bactérienne ainsi qu'au niveau de l'augmentation de la stabilité 
du chlore résiduel en réseau de distribution. 
3.3 Abstract 
This paper presents removal profiles of biodegradable organic carbon (BDOC), chlorine 
demand. total aminoacids (TAA) and total dissolved aminoacids (TD AA) in a biological 
filter operated in cold water (l°C). Biological filtration achieved a 46% removal of 
TDAA (0.08 * 0.04 mg CA) and a 24% removd of DBOC (0.2 * 0.1 mg CA). Since the 
filter studied was functioning in biological mode, these results suggest that TDAA have a 
higher biodegradabiiity than the one showed by the global BDOC pool. The use of the 
CHABROL model, which predicts BDOC removal in biological filters, permitted 
cornparisons of the TDAA removal profile with removal profiles associated with the three 
classes of BDOC disthguished by the model. Theoretical chlorine demand associated to 
T A 4  calculated with individual aminoacid chlorine demand, varied from 5.6 to 6.4 mg 
CI2/mg TAA. The removal of chlorine demand associated to TAA removal (0.5 * 0.15 
mg Clz,) accounted for 34% of the 240-hour water chlorine demand removal corrected to 
take hto account the chlorine demand of amrnonia. This percentage is superior to the one 
associated with the participation of TAA removal Uito the removal of TOC (1 7%). These 
results reflect the high chlorine reactivity of aminoacids toward chlorine. Removai by 
biological filtration of a significant fiaction of TAA explains partially the increased water 
biological and free chlorine stability induced by this treatrnent process. 
3.4 Extended abstract 
The main objectives of biological filtration are to increase water biological stability and 
residual chlorine stability and to decrease water chionnation by-product formation 
potential (Bablon et al.. 1991 ; Prévost, 199 1). Al1 these objectives may be achieved in 
part through aminoacid removal. Aminoacids can exert a signincant part of finished water 
chlorine demand and they are also known precursors of chlorinated by-products 
(Agebekodo, 1994 ; El Morer, 1992 ; Hureïki, 1993 ; Jadas-Hécart, 1989). FinaIiy, 
aminoacids are excellent substrates for bacterial growth because they are associated with 
very high bacterial growth yields (Connoly et al., 1994). 
The objectives of this study were to 1) quanti@ the removal of total aminoacids (TU) 
and of total dissolved aminoacids (TDAA) in order to assess the global biodegradability 
of the compounds measured by these parameters in a drinking water environment; 2) 
quant@ the participation of TAA into the water chlorine demand, and 3) quant@ the 
participation of TAA removal into the chlorine demand removal induced by biological 
filtration. 
This paper presents removal profiles of biodegradable organic carbon (BDOC), chlorine 
demand, TAA and TDAA in a biological filter operated in cold water (l°C). The 
biologicd filter studied is operated in a second-stage filtration at the St.-Rose treatment 
plant (City of Laval, Quebec, Canada). Biological filtration (inter-ozonation followed by 
BAC filtration) was implemented in this plant in 1984. Results presented here were 
obtained nom a filter using (CALGON F400) microporous granular activated carbon 
(GAC). At the time of this study, the adsorption capacity of the filter media was 
completely saturated and the filter was operated in biological mode (with about LOO 000 
empty bed volumes fdtered). 
The CHABROL model was used as an analyticd tool for evaluating the removal profiles 
of TDAA. The CHABROL model predicts BDOC consumption by the bacterial biomass 
colonizing GAC or sand filters (Billen et al., 1992). The validity of this model at low 
temperatures and for various types of biological filters has been established by Laurent et 
al. (1997). This model calculates the evolution of 6 variables as a function of filter depth : 
S, directly assimilated BDOC; Hl, rapidly biodegradable BDOC; H2, slowly 
biodegradable BDOC; BI, fixed biomass; B2, reversibly adsorbed biomass and B3, 
biomass in the interstitial water. The equations enabling the evaluation of these 6 
variables take into account 12 constants whose values have been determined 
experimentally. The initial distribution of the BDOC in the filter affluent water must be 
evaluated pnor to proceed with the simulations. This evaluation is realized by biomass 
flux anaiysis in batch assays (Servais et al. 1995b) using the HSB model (Servais, 1986). 
Rernoval profiles show that biological filtration achieved a 46% removal of T D M  (0.08 
* 0.04 mg Cn) and a 24% removal of DBOC (0.2 0. L mg CA). Since the filter studied 
was fbnctioning in biological mode, these results suggest that TDAA have a higher 
biodegradability than the showed by the global BDOC pool. The use of the CHABROL 
model, which predicts BDOC removal in biological filters, permitted comparisons of the 
TDAA removal profile with removal profiles associated with the three classes of BDOC 
disthguished by the model. 
Theoreticai chlorine demand associated to T m  calculated with individual aminoacid 
chlorine demand, ranged nom 5.6 to 6.4 mg ClJmg TAA. The removai of chlorine 
demand associated to TAA rernovai(0.5 I 0.15 mg Ch,) accounted for a 34% of the 240- 
hour water chlorine demand removal corrected to take into account the chlorine demand 
of arnrnonia. This percentage is supenor to the one associated with the participation of 
TAA removal into the removal of TOC (17%). These results reflect the high chlorine 
reactivity of arninoacids toward chlonne. Removal by biological filtration of a significant 
fiaction of TAA explains partially the increased water biological and fiee chlorine stability 
caused by this treatment process. 
3.5 Introduction 
La filtration sur charbon actif granulaire (CAG) dans les installations de production d'eau 
potable a d'abord été mise en œuvre dans le but d'enlever par adsorption une certaine 
proportion de la micropollution dissoute non éliminée par les traitements physico- 
chimiques classiques. Les coûts associés à la régénération périodique du charbon actif 
sont très élevés et rendent l'utilisation du charbon actif souvent trop onéreuse en mode 
d'adsorption. La pratique a démontré que l'utilisation des filtres CAB peut être prolongée 
en adoptant le mode de fonctionnement biologique. Une fois son pouvoir adsorbant 
épuisé, le charbon actif agit comme milieu de support d'une flore bactérienne qui 
participe à l'enlèvement du COD. Cette fraction biodégradable représente le substrat 
assimilable disponible pour soutenir la croissance des biomasses libres et fixées dans le 
réseau de distribution d'eau potable. 
Selon Bablon et al. 199 1 et Prévost 199 1 les principaux objectifs de I'utilisation de la 
filtration biologique sont les suivants : 
1) abaisser la concentration en matières organiques biodégradables en favorisant le 
développement à l'usine, sous contrôle de l'exploitant, d'une biomasse dans les filtres 
à CAB, ceci dans I'objectifde limiter la recroissance dans le réseau de distribution ; 
2) augmenter la stabilité de la concentration résiduelle de chlore en sortie d'usine de 
façon à maintenir une concentration résiduelle de chlore dans l'ensemble du réseau de 
distribution, le chlore servant a limiter l'activité bactérienne; 
3) Limiter la concentration de sous-produits de chloration formés en post-désinfection. 
Cet objectif est atteint à la fois par l'enlèvement des substances organiques (CODB) et 
inorganiques (ammoniaque) consommatrices de chlore, et par la biotransfomtion ou 
biodégradation des précurseurs des sous-produits d'oxydation ; 
4) limiter la formation de goûts et d'odeurs indésirables. 
L'abattement du CODB dans les filtres CAB apporte une réduction significative de la 
demande en chlore à court et à long terme (Merlet et al, 199 1 a et b ; Mitton, 1993 ; 
Niquette et al., 1995 ; Prévost et al., 199 1). Cette diminution de la demande en chlore a 
deux sources : (1) l'enlèvement de l'ammoniaque par nitrification (2) l'enlèvement de 
composés biodégradables particulièrement réactifs envers le chlore. Des enlèvements 
modestes de COD amènent de grands enlèvements de demande en chlore a court terme 
puisque le CODB est plus réactif au chlore que le carbone organique réfractaire (Merlet 
et al., 199 1 a et b). 
Les acides aminés totaux représentent 1 à 10 % du COD des eaux de surfaces (Berne- 
Dossier, 1994 ; Berne-Dossier et al., 1996 ; Hure'iki et al., 1996 ; Thunnan, 1985 ; Volk 
et al., 1996). La majorité de ces acides aminés se retrouvent combinés à des molécules 
complexes. D'ailleurs Volk et al. (1996) ont montré que pour l'eau de la rivière White 
Clay Creek, (USA), la majorité des acides aminés sont combinés aux acides humiques. 
L'enlèvement des acides aminés par les filières de traitement et leur concentration dans 
les eaux traitées ont été étudiés par différents auteurs (Berne-Dossier et al., 
1996 ; Hureïki et al., 1996 ; Jadas-Hécart, 1989 ; Le Cloirec et al., 1984). Tous ces 
auteurs ont noté la présence d'acides aminés a diirentes concentrations dans l'eau 
traitée. La part du CODB associée aux acides aminés semble variable : 4 % selon Volk et 
al. (1996), 5 à 25% selon Dossier-Berne (1 994), un maximum de 40% pour Hure-ïki et al- 
(1996), et près de 40 % selon Agbekodo (1994). Cette variabilité est induite par des 
sources d'eau brute distinctes et des méthodes d'évaluation du CODB différentes. 
Parmi les molécules composant le CODB, les acides aminés comptent parmi les espèces 
les plus réactives avec le chlore. Libres ou combinés, ils sont de forts consommateurs de 
chlore a également des précurseurs importants des composés organohalogénés 
(Agbekodo, 1994 ; El Morer, 1992 ; Hureiki, 1993 ; Jadas-Hécart, 1989). Par ailleurs, les 
acides aminés libres et combinés constituent une source importante d'azote et de carbone 
dans les processus de croissance bactérienne (Gottschalk, 1986). Les acides aminés libres 
sont des substrats rapidement assimilables ayant une influence à de faibles concentrations 
sur la croissance de la biomasse fixée (Gauthier et al., 1996). Les rendements de 
croissance généralement associés aux acides aminés libres dans la littérature sont très 
élevés (environ 0,8) dépassant ceux des alcools, des alcanes, des sucres et des acides 
organiques (Comoly et al., 1994). Cependant les rendements de croissance associés aux 
acides aminés et au CODB en général en réseau de distribution (milieu oligotrophe où la 
biomasse mixte fixée domine) sont beaucoup plus faibles (Servais, 1986). 
L'élimination des acides aminés apparaît comme une stratégie permettant a la fois de 
diminuer la demande en chlore de l'eau et la formation de sous-produits de chloration, et 
d'augmenter la stabilité microbiologique de l'eau en réseau de distribution. 
Les objectifs de cette étude sont : 
1) de quantifier l'enlèvement des acides aminés totaux par la filtration biologique afin 
d'estimer la biodégradabilité des composés mesurés par l'analyse des acides aminés 
totaux; 2) d'estimer la fraction de la demande en chlore de l'eau exercée par les acides 
aminés et 3) d'évaluer la part de l'enlèvement de demande en chlore par la fiitration 
biologique due à un enlèvement d'acides aminés. 
3.6 Matériel et méthodes 
3.6.1 Description de l'usine Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, Canada) 
Cette étude a été réalisée a l'usine de traitement Ste-Rose (Ville de Laval, Québec, 
Canada) qui a une capacité nominale de 110 000 m3/d et une production moyenne de 65 
000 rn3/d. Les procédés de traitement de cette usine sont illustrés à la figure 3.1. L'usine 
Ste-Rose utilise un traitement biologique (ozone + filtration sur charbon actif - CAB) 
depuis 1984. L'eau brute, puisée dans la rivière des Mlle-fies, a une charge organique 
élevée (5 à 8 mg CA) et une faible concentration en ammoniaque (< 150 pg/l). Sur une 
base annuelle, de grandes variations de température sont observées sur une base annuelle 
avec des températures inférieures à 1 O C  pendant environ 4 mois par a ~ é e ,  et des 
températures maximales atteignant 28 OC durant l'été. Deux types de charbons actifs sont 
utilisés dans 6 filtres et leurs performances ont été documentées (Merlet et al., 199 la et 
199lb ; Prévost et al., 1991 et 1993). Les résultats présentés ici proviennent d'un filtre 
équipé avec du charbon en grain microporeux (CALGON F400). Au moment de cette 
étude, le charbon actif de ce filtre était complètement saturé et fonctionnaient 
principalement en mode biologique (au-delà de 96 000 volumes en f i t  vide). 
3.6.2 Procédures générales d'échantiilonnage et de Laboratoire 
Toute la verrerie utilisée lors des expériences est préalablement lavée à l'acide 
chlorhydrique 6N, puis rincée à l'eau ultrapure (MilliQ W plus System, MiIlipore, M4 
USA). La verrerie nécessaire pour l'étape d'hydrolyse des acides aminés et les bouteilles 
en verre teintés utilisées pour le prélèvement des échantillons sont passées au four à 
500°C pendant au moins 4 heures afin d'enlever toute trace de matière organique. Les 
échantillons prélevés sont rapportés au laboratoire dans les plus brefs délais dans une 
glacière où la température est maintenue à 4 ' ~ .  Les analyses d'acides aminés et de CODB 
sont réalisées la journée même de l'échantillonnage. 
3.6.3 Analyse des acides aminés 
Les acides aminés totaux sont mesurés par dérivation pré-colonne avec l'ortho- 
phtaldialdéhyde, suivie par une séparation par chromatographie liquide haute performance 
(CLHP, Waters, Milford, MA, USA) a l'aide d'une colonne de type C l 8  et d'une 
détection en fluorescence (A excitation = 335 nm, h émission = 425 nm) selon la méthode 
décrite par Jones (1983). Cette méthode a été optimisée par Berne-Dossier (1994). Une 
hydrolyse acide en phase gazeuse, d'une durée de 3 heures à 120 O C  est nécessaire avant 
l'analyse des échantillons par CLHP. L'hydrolyse des échantillons est réalisée a l'aide de 
la station Pico-Tag (Waters). Cette hydrolyse permet la mesure des acides aminés totaux 
(AAT) qui correspondent aux acides aminés libres et aux acides aminés combinés à 
différentes molécules. Les acides aminés totaux dissous (AATD) sont obtenus en filtrant 
les échantillons sur un filtre Sartorius (CAM,AB, Toronto, Canada) en nitrate de 
cellulose de porosité de 0,22 pm, ce qui exclut les M T  particulaires. La calibration est 
réalisée avec le mélange d'acides aminés SIGMA AA-S-18, (St-Louis, MO , USA). 
3.6.4 Dosage du chlore 
3.6.4.1 Préparation et dosage des soIutions mères de chlore 
La solution mère de chlore est préparée au laboratoire par l'action de l'acide 
chlorhydrique sur le permanganate de potassium, le chlore libéré étant piégé dans une 
solution de soude à pH 13. La concentration en chlore de la solution obtenue varie entre 
20 et 25 g Clz l? Le titre des solutions filles obtenues par dilution est mesuré par 
iodométrie ( A P W  1992) avant chaque utilisation, après que le pH soit ajusté à 9,O. 
3.6.4.2 Consommatioo de chlore : méthode spectrophotométrique à la DPD 
La chloration des échantillons d'eau est réalisée à l'aide d'une solution fille de chlore. Les 
échantillons sont tamponnés à pH 8,O t 0'1 avec un tampon phosphate de force ionique 
1 0 " ~ .  Le taux de chlore appliqué est de 2 à 4 mg cl# de façon à obtenir un rapport mg 
Cl2 ajouté / mg COT de l'ordre de 2. Les échantillons sont conservés à 20 OC et placés a 
l'obscurité. Un blanc est réalisé à chaque expérience par la chloration d'eau ultrapure 
(MilliQ UV plus System, Millipore, MA, USA) avec une dose de chlore appliquée 
équivalente à celle de l'échantillon étudié. Le dosage du chlore total est réalisé par la 
méthode calorimétrique à la N,N diéhyiphénylène- 1'4 diamine @PD), d'après la norme 
AFNOR T90-038-1984, tout en tenant compte des modifications apportées par Jadas- 
Hécart (1989). Ces modifications consistent à réduire les volumes de prélèvements et de 
réactifs d'un facteur de 20. 
3.6.5 Mesure du carbone organique dissous et du carbone organique dissous 
biodégradable 
Les analyses de COD et de CODB sont réalisées a l'aide d'un appareil Dohrmann DC 
180 (Dohrmann Envirotech, Santa-Clara, CA, USA) par oxydation W-persulfate après 
filtration des échantillons sur une membrane de 0,45 pm de porosité (Millipore, M& 
USA) . La méthode suivie pour l'analyse du CODB est celle décrite par Servais et al 
(1987, 1989). L'inoculum utilisé est de l'eau brute filtrée sur une membrane d'une 
porosité de 2,7 pm (Millipore). 
3.6.6 Modèle CHABROL 
Le modèle CHABROL permet d'évaluer la consommation de CODB par la biomasse 
colonisant un filtre biologique ou un fiitre a sable. Il a été développé et validé une 
première fois par Billen et 01. (1992). La validité du modèle pour de faibles températures 
et divers types de filtres biologiques a été testée par Laurent et al. (1997). Ce modèle 
évalue six variables en fonction de la profondeur d'un filtre : S, le CODB directement 
assimilable; Hl,  le CODB rapidement biodégradable; H.2, le CODB lentement 
biodégradable; B 1, la biomasse fixée sur le support; B2, la biomasse adsorbée de manière 
réversible sur le support et B3, la biomasse en suspension dans le liquide interstitiel. Les 
équations permettant I'évaluation des six variables intègrent douze constantes dont les 
valeurs ont été déterminées expérimentalement. La répartition initiale du CODB de I'eau 
à filtrer doit être évaluée avant de procéder a une simulation. Cette évaluation est réalisée 
par l'analyse du flux de biomasse lors d'essais en cuvée (Servais et al., 1995b) avec le 
modèle HSB (Servais, 1986). 
3.7 Résultats et discussion 
Le tableau 3.1 présente les valeurs à I'amuent et à l'effluent du filtre CAB ainsi que les 
enlèvements réalisés pour les AAT, les AATD, le carbone organique biodégradable 
(COB), le CODB et la demande en chlore de I'eau. La figure 3.2 présente le profil 
d'enlèvement des acides aminés totaux (MT) et des acides aminés totaux dissous 
(AATD) en fonction de la profondeur dans le filtre. On y observe un enlèvement sur toute 
la profondeur du filtre pour les AAT. Le profil d'enlèvement des AATD montre un 
enlèvement un peu plus marqué en surface, suggérant que les AATD correspondent à une 
fiaction des AAT plus rapidement biodégradable que la &action particulaire des AAT. 
Les acides aminés totaux dissous représentent 5,4 % du COD à l'affluent et 3.2 % du 
COD suite a la filtration biologique. Ces valeurs sont cohérentes avec celles retrouvées 
dans la littérature pour de I'eau de rivière (140%) selon une compilation de Thurman 
(1985) ; 2% selon Vok et al. (1996), et pour de l'eau traitée : 2 à 7 % selon Berne- 
Dossier (1994) ; 1,8 a 4,3 % selon Hureiki et al. (1996). 
Les acides aminés totaux dissous représentent un maximum de 21 % du CODB de l'eau 
ozonée et 15 % du CODB de l'eau suite à la filtration biologique. Ces valeurs sont 
possiblement surévaluées car la méthode de mesure du CODB utilisée peut sous-estimer 
le CODB comparativement à d'autres méthodes utilisant une biomasse fixée (Volk, 
1994). De plus, les valeurs obtenues sont certainement surévaluées puisque tous les 
acides aminés combinés ne sont pas biodégradables, particulièrement ceux étant liés à des 
composés de masse moléculaire élevée. En effet, il a été montré lors d'une étude sur I'eau 
ozonée et filtrée sur CAB de l'usine Ste-Rose, que la taille des molécules a une influence 
sur leur biodégradabilité (Merlet et ai., 1991b). Selon ces auteurs, les molécules de 
grandes tailles (> 10000 daltons) sont très peu biodégradables, les molécules dont la taille 
est inférieure à 1000 daltons comptent pour plus de 50 % du CODB de l'eau, et 
finalement, ce sont les molécules dont la taille se situe entre 500 et 1000 daltons qui 
possèdent la meilleure biodégradabilité. Ceci vient expliquer pourquoi la filtration 
biologique n'enlève qu'une partie des acides aminés totaux. Les résultats obtenus pour 
les pourcentages maximaux concernant l'apport des acides aminés totaux au CODB de 
I'eau (17 % pour I'eau ozonée et 10 % pour I'eau filtrée sur CAB) peuvent être 
comparés avec les valeurs déjà publiées : 13 % selon Vok et al. (1996) ; 5 à 25 % selon 
Berne-Dossier et al. (1 W6), 40 % selon Agbékodo (1 994). 
La filtration biologique a permis l'enlèvement de 46 % des acides aminés totaux dissous 
présents dans l'affluent tandis que l'enlèvement du CODB présent dans I'afnuent est plus 
faible (24 %). Ceci suggère que les AATD possèdent une biodégradabiiité relativement 
forte comparativement à celle de I'ensemble du pool de molécules biodégradables. La 
même tendance s'exprime pour les acides aminés totaux (53 % d'enlèvement) et le COB 
(3 9 % d'enlèvement). 
Une évaluation de l'enlèvement du CODB par le filtre biologique étudié a été réalisée 
avec le modèle CHABROL. La répartition initiale du CODB provient de mesures 
réalisées par Laurent et al. (1997). Ces auteurs ont montré que le CODB de I'eau ozonée 
de l'usine Ste-Rose (Laval, Québec, Canada) en hiver (1 a 6 OC) se répartit comme suit : 
8 % pour S, 46 % pour Hl et 46 % pour H2. 
Le tableau 3.2 permet de comparer le profil d'enlèvement du CODB avec l'évaluation 
obtenue avec le modèle CHABROL pour l'enlèvement global du CODB et l'enlèvement 
des trois classes de CODB du modèle (S, Hl et Hî). D'une manière globale, le modèle 
prévoit un enlèvement de CODB de 0,30 mg CA dans le filtre alors que l'enlèvement 
mesuré n'est que de 0,2 * 0,l mg CA. 
La figure 3.3 présente les profils d'enlèvement simulés des trois fractions de CODB du 
modèle CHABROL (S, Hl et H2) ainsi que le profil d'enlèvement des AA'TD. 
L'évolution des molécules rapidement assimilables (S) en fonction de la profondeur dans 
le filtre, (enlèvement de 63%. soit 0,06 mg CA), reflète le bilan net de l'élimination et de 
la formation par hydrolyse de ces substrats. L'évolution de la teneur en S en fonction de 
la profondeur dans le filtre n'est donc pas un bon indicateur de la biodégradation de cette 
classe de CODB, puisque cette dernière est continuellement alimentée par l'hydrolyse de 
composés provenant de H2 et surtout de H l .  
La teneur en acides aminés libres de l'eau étudiée est généralement faible et inférieure à 
0,025 mg CA, la limite de détection de la méthode. Cependant, puisque la limiter de 
détection de la méthode représente 30% de la teneur en S. les acides aminés libres 
constituent une fiaction indéterminée mais inférieure à 30 % de la classe de CODB S. 
Toutefois, la concentration dYAATD à I'afnuent du filtre (0J8 * 0,02 mg CA) étant 
supérieure à celle de la classe de CODB directement assimilable S (0,08 mg CA), une part 
importante de AAT ne peux qu'être exclue de cette classe de CODB. Ce résultat n'est 
pas surprenant considérant qu'une part importante des AATD est liée aux substances 
humiques, des molécules relativement complexes. 
La fiaction des molécules lentement hydrolysables (HZ) évolue très peu dans le filtre avec 
un enlèvement de 5 % (0,020 mg CA). Puisque l'enlèvement d' AATD atteint 0.08 + 0,04 
mg CA, la plus grande partie de l'enlèvement d'AATD provient des classe S et HI. 
D'ailleurs, la fiaction du CODB dont l'enlèvement est le plus marqué est celie constituée 
des molécules rapidement hydrolysables (Hl) avec un enlèvement de 61 % (0,236 mg 
cn). 
L'enlèvement de la demande en chlore dans les filtres CAB s'explique à la fois par 
I'oxydation de l'ammoniaque en nitrate par une nitrification biologique et par la 
biotransformation ou la biodégradation de composés réactifs au chlore. Bien que 
l'enlèvement de l'azote ammoniacal soit peu important dans le filtre étudié (Merlet et al., 
1991a), les profils d'enlèvement de la demande en chlore dans le filtre CAB ont été 
corrigés pour tenir compte de la demande en chlore de l'azote ammoniacal a chaque point 
d'échantillonnage. Une consommation de chlore théorique de l'azote ammoniacal (7,6 mg 
C12/mg NH43 a été utilisée. L'enlèvement de la demande en chlore observé à la figure 3.4 
provient donc principalement de la biodégradation et de la biotransfomation de 
composes réactifs au chlore. On y observe un profil d'enlèvement classique, c'est-à-dire 
un enlèvement important en surface qui diminue ensuite rapidement (Prévost et al., 
1993 ; Niquette et al., 1995). 
La demande en chlore théorique associée aux acides aminés peut être évaluée a p a i r  des 
valeun de demande en chlore retrouvées dans la littérature (Hureiki, 1993 ; El Morer, 
1992). La réactivité des différents acides aminés envers le chlore est connue (entre 2,s et 
16 mg C12/mg C) et cette demande en chlore totale est satisfaite en moins de 4 heures 
lorsque les acides aminés sont libres. Cependant, la grande majorité des acides aminés 
présents dans I'eau le sont sous forme combinée. Les vitesses de réaction des peptides et 
des protéines sont environ 100 fois moindres que pour les acides aminés libres (El Morer, 
1992). Cependant, la demande en chlore totale associée aux peptides et aux protéines est 
similaire à la demande en chlore totale de la somme des acides aminés les constituant 
(Hureïki, 1993). Les demandes en chlores totales des quelques protéines étudiées se 
situent entre 3 et 8 mg C12/mg C. Pour calculer la demande en chlore totale exercée par 
les acides aminés totaux, nous avons additionné les demandes en chiore ultimes associées 
à chaque acide aminé. Ce faisant, le ratio mg Clzlmg C varie en fonction des variations 
individuelles des acides aminés dans le filtre. Toutefois, puisque la répartition des acides 
aminés varie peu dans le filtre, les ratios associés à chaque profondeur varient peu (de 
5,62 et 6,35 mg C12/mg C). La figure 3.5 présente le profil d'enlèvement de la demande 
en chlore de l'eau après 240 heures et permet de le comparer aux profils d'enlèvement de 
demandes en chlore théoriques ultimes des AAT et des AATD calculés à partir des 
moyennes pondérées. 
On observe que l'enlèvement de la demande en chlore théorique des AATD est plus 
rapide en surface du fiitre tandis que l'enlèvement de la demande en chlore théorique des 
AAT est répartie sur toute la profondeur du filtre. L'enlèvement dans le filtre CAB de la 
demande en chlore théorique associée aux AAT (0'47 mg ClzA) correspond à 34 % de 
l'enlèvement de la demande en chlore à long terme de l'eau (1'39 mg C12A) réalisée dans 
le filtre CAB. 
La demande en chlore théorique associée aux AAT avant la filtration biologique est de 
0,93 mg C12A soit 18 % de la demande en chlore 240 heures de l'affluent (5,06 mg CIzA) 
tandis que la demande en chlore totale associée aux AAT après la filtration biologique 
passe à 0.37 mg C12A soit 13 % de la demande en chlore de l'eau après 240 heures (3'67 
mg CM). 
La fraction de la demande en chlore de I'eau associée aux acides aminés i l 'duent du 
filtre biologique (18 %) est importante considérant que les acides aminés totaux ne 
représentent que 5'1 % du COT de l'eau. Ce pourcentage est comparable à ceux 
rapportés dans la Littérature : pour la demande en chlore pour l'eau de la Seine (banlieue 
de Paris), Jadas-Hécart (1989) puis plus tard Agbekodo (1994) ont obtenu 
respectivement 20 à 30%, et 25 % concernant la demande en chlore associée aux acides 
aminés totaux pour une eau filtrée sur sable. Des différences dans la composition du COD 
de l'eau peuvent expliquer les variations observées. 
3.8 Condusion 
Les acides aminés totaux dissous, qui représentaient 5'4 % du COD, 21 % du CODB, et 
18 % de la demande en chlore long terme de l'atnuent du filtre, ont été enlevés a 46 % 
par le filtre biologique. Plus de la moitié des AATD n'ont pas été enlevés par la filtration 
biologique (de même que 76% du CODB). La faible température de l'eau ainsi que la 
probable association d'une part des acides aminés a des composés de grandes masses 
moléculaires expliquent qu'une fiaction des AATD n'est pas été biodégradée dans le filtre 
biologique. Le pourcentage d'enlèvement de la demande en chlore à long terme de l'eau 
par le filtre CAB dû à l'enlèvement d'AAT (34%) est supérieur à sa participation dans 
l'enlèvement de COT (17%). Ces résultats reflète la forte demande en chlore associée aux 
acides aminés. L'enlèvement par la filtration biologique d'une fraction importante des 
acides aminés précise l'utilité de cette étape de traitement au niveau de l'enlèvement de 
substrats supportant la recroissance bacteneme et au niveau de l'augmentation de la 
stabilité du chlore résiduel en réseau de distribution. 
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Usine de SteFbse (1 10 000 m3/d) 
Figure 3.1 Schéma d'écoulement de l'usine de production d'eau potable Ste-Rose (Ville 
de Laval, Québec, Canada). 
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Figure 3.2 Profils d'enlèvement des acides aminés totaux (AAT) et des acides aminés 
totaux dissous (AATD) dans un filtre biologique. 
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Figure 3.3 Profils d'enlèvement des trois classes de CODB (S, Hl et H2) du modèle 
CHABROL avec le profii d'enlèvement des AATD dans un filtre biologique. 
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Figure 3.5 Comparaison des profls d'enlèvement de la demande en chlore de l'eau 
comgée pour la demande de N - m  après 240 heures avec celui de la demande en chlore 
théorique des acides aminés dissous ( A m )  et des acides aminés totaux (AAT). 
Tableau 3.1 Résumé des résultats obtenus en eau froide (c 2°C : 04.13.94) lors du suivi 
de la demande en chlore, du COB, du CODB, du COT, du COD, des AAT et des AATD 
à différentes profondeurs dans un filtre biologique. 
Affluent Effluent Enlèvement 
COB (mg cn) o , ~  O , O ~  0,5 k O, 1 0,35 k 0,2 
CODB (mg Ch) 0,83 k 0,OS 0,63 0,05 0,2 * O, t 
COT (mg CA) 394 * 0,05 2,9 * O, 1 0,s 0,15 
COD (mg CA) 3,28 I o,o6 3,03 0,04 0,3 O, 1 
AAT : Demande en 0,93 k 0,05 0,s * 0,l 0,s * 0,15 
chlore théorique 
(mg Clfl) 
Demande en chlore de 5,06 3,67 1,39 
l'eau après 240 heures 
comgée pour N - N g  
(mg a m  
Enlèvement d' AAT 1 enlèvement de COB (%) 
--- 
Enlèvement de la demande en Cl2 AAT / 
enlèvement de la demande en chlore aprés 240 heures corrigée pour 
N-NB3 (%) 
Tableau 3.2 Comparaison de l'enlèvement de CODB dans un filtre biologique mesuré 
expérimentalement avec l'enlèvement de CODB estimé par le modèle CHABROL 
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CHAPITRE IV : INFLUENCE DU CODB ET DES ACIDES AMINÉs LIBRES 
SUR LA STABILITÉ MICROBIOLOGIQUE DE L'EAU POTABLE : 
RÉSULTATS DE SIMULATIONS AVEC DES RÉACTEURS ANNULAIRES 
4.1 Mise en contexte 
La biodégradabilité des acides aminés totaux a été étudiée au chapitre 2 par des suivis en 
réseaux de distribution d'eau potable. Cette biodégradabilité a aussi été abordée au 
chapitre 3, mais d'une manière indirecte à l'aide d'une analyse de l'enlèvement des acides 
aminés totaux par un filtre CAB fonctionnant en mode biologique. Dans le chapitre 4, 
c'est la biodégradabilité des acides aminés libres, un groupe de composés faisant partie 
des acides aminés totaux, qui est étudiée dans des conditions proches de celles 
retrouvées en réseau de distribution. Ce chapitre présente aussi un effort de modélisation 
des résultats obtenus en réacteurs annulaires avec l'analyse des résultats expérimentaux 
présentés au chapitre 4 mais aussi au chapitre 1. 
4.2 Introduction 
Des mesures globales comme le CODB (carbone organique dissous biodégradable) et le 
COA (carbone organique assimilable) permettent de quantifier la matière organique 
biodégradable. De plus, l'établissement de relations entre la recroissance bactérieme et 
ces paramètres globaux ont permis de suggérer des objectifs de traitement permettant de 
h i t e r  la recroissance bacteneme (LeChevallier et ai., 1991 ; Servais et al., 1992b. 
1995a ; van der Kooij et al., 1989 ; Volk et Joret, 1994). Ces objectifs de traitement 
pourraient être mieux définis grâce à une meilleure connaissance des classes de molécules 
formant la fkaction biodégradable du COD et à une meilleure connaissance de l'influence 
de chacune de ces classes sur la recroissance bacténeme en réseau de distribution. 
Parmi les différentes classes de molécules présentes dans I'eau potable, les acides aminés 
sont d'une importance particulière. Ils sont présents dans I'eau brute (Thurman, 1985) et 
dans l'eau traitée (Dossier-Berne, 1994 ; Hureïki, 1993 ; Le Cloirec et al., 1983). Bien 
qu'ils ne comptent que pour 1 à 3% du COD de l'eau, les acides aminés contribuent 
d'une façon importante à la demande en chlore de I'eau traitée et sont reconnus comme 
fortement précurseurs de composés organohalogénés (El Morer, 1992 ; Hureïki, 1993 ; 
Jadas-Hécart, 1989). Mais surtout, les acides aminés sont considérés comme d'excellents 
substrats bactériens ; les plus forts rendements de croissance des principales classes de 
molécules organiques leur sont associés (Comoly, 1994). Cependant, l'importance de 
leur contribution dans le pool de matière organique biodégradable de l'eau potable est 
variable et dépend de la source d'eau brute et de l'efficacité des traitements appliqués 
(Vok et al., 1996). 
Il est dicile de faire ressortir l'effet du CODB et des acides aminés sur ia recroissance 
bactérienne dans un réseau de distribution d'eau potable. Le problème a été simplifié en 
utilisant des réacteurs annulaires. Ces derniers permettent de simuler au laboratoire les 
conditions qui prévalent dans les conduites d'un réseau de distribution d'eau potable. De 
tels réacteurs peuvent être utilisés pour étudier, dans des conditions contrôlées, 
l'influence de différents composés, dont les acides aminés, sur la stabilité 
microbiologique de l'eau potable. 
Nous présentons ici les résultats d'essais en réacteurs annulaires qui avaient pour 
objectifs de déterminer l'effet de petites quantités d'acides aminés sur la croissance des 
biomasses libres et fixées. Dans ce but' nous avons utilisé un montage de quatre 
réacteurs annulaires en polycarbonate installés au laboratoire de la Chaire Industrielle en 
Eau Potable de l'École Polytechnique de Montréal. Le deuxième objectif de notre étude 
était de vérifier s'il est possible d'appliquer un modèle prédictif aux domees 
expérimentales obtenues en réacteurs annulaires. 
4.3 Matériel et méthodes 
4.3.1 Montage de réacteurs annulaires 
Les réacteurs annulaires ont été commercialisés par Charackli oe, (1984)' (US 
patent 4,485,450, 27 nov. 1984), et par le Center for Biofilm Engineering du Montana 
State University. Ce réacteur permet un écoulement de type complètement mélangé 
(Davies, 1994). Plusieurs compositions de coupons et de lamelles peuvent être utilisées. 
Nous avons utilisé des cylindres externes de fonte grise équipés de 96 coupons 
permettant khantillomage du biofilm ou encore des cylindres externes de 
polycarbonate comprenant 48 coupons et 12 lamelles. Le cylindre interne est entraîné sur 
son axe par un moteur, ce qui permet d'assurer un parfait mélange et de simuler les 
conditions hydrauliques que doit subir un biofÏIm à la suiface interne d'une conduite dans 
un réseau de distribution. 
La figure 4.1 montre le montage de réacteurs annulaires ainsi que les principaux 
paramètres de fonctionnement. Les quatre réacteurs ont été alimentés avec l'eau du 
robinet de la Vie de Montréal enrichie de O, 1 mg CA de glucose. Les deux réacteurs qui 
ne recevaient pas d'acides aminés ont été nommés réacteurs Aas-. Les deux autres 
réacteurs ont reçu respectivement 0,l mg CA (réacteur Aas+) et 0,2 mg CA (réacteur 
Aas*) d'un mélange de 19 acides aminés libres. Le temps de séjour de I'eau dans les 
réacteurs a été fixé a 8 heures et la température a varié de 20 à 22°C. L'autre montage de 
réacteurs annulaires, utilisé à l'usine Ste-Rose, a été décrit en détails au chapitre 1 (figure 
1.3). 
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Figure 4.1 Montage de réacteurs annulaires utilisé pour quantifier l'effet de l'ajout 
d'acides aminés libres sur la stabilité microbiologique d'une eau potable. 
4.3.2 Analyse des acides aminés 
Les acides aminés libres ont été mesurés par dérivation pré-colonne avec I'ortho- 
phtaldialdéhyde, suivie par une séparation par chromatographie liquide haute 
performance (CLHP, Waters, Milford, MA, USA) à I'aide d'une colonne de type Cl8 et 
d'une détection en fluorescence (71 excitation = 335 qm, h. émission = 425 qm) selon la 
méthode décrite par Jones (1983). La calibration a été réalisée avec le mélange d'acides 
aminés SIGMA AA-S- 18, (St-Louis, MO, USA). 
4.3.3 Mesure du carbone organique dissous et du carbone organique dissous 
biodégradable 
Les analyses de COD et de CODB ont été réalisées à l'aide d'un appareil Dorhman DC 
180 par oxydation W-persulfate après filtration des échantillons sur une membrane de 
0,45 pm de porosité (Mdlipore, USA). La méthode suivie pour l'analyse du CODB 
est celle décrite par Servais et al (1987, 1989). L'inoculum utilisé est de I'eau brute 
filtrée sur une membrane d'une porosité de 2,7 pm (Millipore, Mq USA). 
4.3.4 Mesure de l'activité exoprotéolytique 
La densité du b i o h  dans les réacteurs annulaires a été évaluée par la méthode de 
l'activité exoprotéolytique potentielle (AEP) (Somvilie et Billen, 1983; Laurent et 
Servais, 1995). Pour chaque mesure d'AEP, deux coupons sont retirés d'un réacteur. 
Chaque coupon est ensuite placé dans un mini-incubateur et submergé dans 2 ml d'eau 
d'alimentation du réacteur préalablement filtrée a travers un filtre d'une porosité de 0'2 
p.m. Lors de l'analyse, 50 ml d'une solution de L-leucyl-O-Napthylamide (L-L-ON) 34 
mM est ajouté aux incubateurs, ce qui assure un excès de substrat. Des échantillons de 
surnageant sont ensuite prélevés à toutes les 10 minutes afin d'en mesurer la 
fluorescence causée par l'apparition de O-naphtylamine suite à l'hydrolyse du substrat de 
départ par l'action des exo-enqmes bactériens. La fluorescence est mesurée par un 
fluorimetre Waters (pompe 600E, échantillomeur 7 17+ et détecteur 470) à une longueur 
d'onde d'excitation de 340 nm et une longueur d'onde d'émission de 410 nm. Lors de 
chaque série d'analyses, le fluorimetre est calibré avec une série de standards de D- 
naphtylamine allant de 0'25 à l mM. La production de 8-naphtylarnine suit une 
augmentation linéaire de fluorescence en fonction du temps. Cette relation linéaire est 
transformée en une activité exoprotéolytique exprimée comme une production molaire 
de DN par unité de temps par cm2 de biofilm. La densité de la biomasse fixée est alors 
estimée en g clan2 à l'aide de la relation expérimentale de 6,54 pgC/(nmole BNlminute) 
(Billen, 1991). 
4-3-5 Bactéries libres 
Les bactéries libres ont été mesurées par microscopie en épifluorescence après coloration 
à l'acridine orangé tel que décrit Hobbie et ai. (1977). Immédiatement après 
l'échantillonnage, les échantillons sont fixées avec un ajout de formaldéhyde à une 
concentration finale de 2% (voVvol). Après dilutions, les suspensions sont ensuite filtrées 
sur un filtre de polycarbonate noir Nuclepore de 25 mm de diamètre (porosité de 0,22 
pm) et colorées 2 minutes avec 1 ml d'une solution d'acridine orangé 0,01% 
(masselvol). Deux lamelles sont ensuite réalisées pour chaque échantillon et dix champs 
microscopiques sont comptés pour chaque lamelle (Rompré, 1993). 
4-3-6 Modèle MERLIN 
Le modèle MERLIN permet de relier l'évolution de la biomasse libre, de la biomasse 
fixée et de la teneur en CODB dans un réacteur annulaire. Il est basé sur les mêmes les 
mêmes principes que le modèle SANCHO. Ce dernier a été validé avec succès pour de 
nombreux réseaux de distribution (Laurent el al., 1997 ; Servais et al., 1995~). 
Rappelons que le modèle SANCHO simule un réseau de distribution en le décomposant 
en petites sections de canalisations dans lesquelles l'eau est considérée complètement 
mélangée. Ces sections sont principalement définies par le temps de séjour de l'eau et le 
diamètre de la conduite. Le modèle MERLIN permet de simuler un réaaeur annulaire, 
car ce dernier peut être considéré comme une seule section de canalisation complètement 
mélangée, de 1,6 cm de diamètre. Le modèle SANCHO calcule l'évolution de 6 
variables en fonction du temps de séjour tandis que le modèle MERLIN les calcule pour 
un seul temps de séjour : S (CODB directement assimilable), Hl (CODB rapidement 
biodégradable), H2 (CODB lentement biodégradable), BI (biomasse fixée), B2 
(biomasse adsorbée de manière réversible), B3 (biomasse en suspension). Les équations 
permettant l'évaiuation des 6 constantes intègrent 12 constantes dont ies valeurs ont été 
déterminées expérimentalement (Laurent et al., 1997 ; Servais ei al., 1995~). La 
répartition initiale du CODB (S, HI et H2) de l'eau refoulée dans le réseau doit être 
évaluée avant de procéder à une simulation. Cette évaluation est réalisée par l'analyse du 
flux de biomasse lors d'essais en cuvée (Servais et al., 1995b) par le modèle HSB 
(Servais, 1986). 
4.4 Résultats 
L'application du modèle MERLIN à un réacteur annulaire constitue un cas d'application 
particulier du modèle SANCHO. Nous avons entrepris d'appliquer le modèle MERLIN 
sur deux séries de données : 1) les résultats expérimentaux décrit au chapitre 1 et 
obtenus à partir de réacteurs annulaires de fonte grise alimentés par des eaux d'usine 
ozonées ou filtrées sur CAB et exploités à température et a flux de substrats variables et 
2) les données expérimentales présentées au tableau 4.2 qui constituent un cas 
relativement simple, puisque le flux de substrats et la température d'exploitation y sont 
constants et le matériau non sujet à la corrosion. 
4.4.1 Modélisation de résultats expérimentaux provenant des réacteurs de fonte de 
l'usine Ste-Rose, ( V i e  de Laval, Québec, Canada) 
L'objectif de cette section était de vérifier I'applicabilité du modèle MERLIN à l'analyse 
de résultats obtenus en réacteurs annulaires de fonte grise exploités en usine. Rappelons 
que lors de cette étude, 4 réacteurs annulaires de fonte ont été alimentés avec de l'eau 
ozonée relativement riche en CODB (0,9 * 0,5 mg CA) et 4 autres réacteurs ont été 
alimentés avec de l'eau filtrée sur CAB plus pauvre en CODB (0,5 * 0,s mg CA). Les 
réacteurs ont été alimentés en série de deux afin de simuler des temps de séjour de 1 
heure et de 14 heures, soit 15 heures de temps de séjour cumulatif pour chaque série de 
deux réacteurs (figure 1 -3). 
Les résultats expérimentaux sont comparés aux résultats des simulations réalisées par le 
modèle MERLIN. Les répartitions de CODB suivantes ont été utilisées : eau ozonée (S : 
8 %, Hl : 35 %, H2 : 57 %) ; eau filtrée sur CAB (S : 15 %, Hl  : 42,5 %, H2 : 42,5 %). 
Le tableau 4.1 résume les résultats expérimentaux et permet de les comparer aux 
simulations réalisées avec le modèle MERLIN. 
Tableau 4.1 Comparaisons entre les simulations MERLIN et les résultats expérimentaux 
de biomasse fixée et de consommation de CODB dans les réacteurs annulaires de fonte 
alimentées avec de I'eau filtrée CAB et de l'eau ozonée. 
Réacteurs 
Le tableau 4.1 montre que les densités de biomasse fixée mesurées dans les réacteurs 
CAB4 h 
O s l h  
CAB-1 4h 
Of-14h 
CAB-1 h (0,33 * 0.1 mg c/cm2) et O3-l h (0,76 t 0,2 mg c/cm2) sont plus faibles que les 
Simulations MERLIN 
Biomasse fuée CODB 
densités obtenues avec les simulations MERLIN (1,39 mg CA et 1-80 mg CA) pour ces 
Résultats expérimentaux 
Biomasse fixée CODB 
consommé 




O, 14 O, 25 
réacteurs. Les consommations de CODB mesurées dans les réacteurs CAB-1 h (0,07 * 
consommé 
(mg c/cm2) (mg CA) 
0,33 =t 0,l 0,07 k 0,3 
0,76 k 0,2 0,33 0,4 
1,05 * 0,3 0,18 0,2 
l,O2 * 0,2 0,27 * O,2 
0,3 mg CA) et 03-lh (0,33 * 0,4 mg CA) sont elles aussi plus f~bles que les 
consommations de CODB suggérées par les simulations (0,26 mg CA et 0,40 mg CA). 
Cependant, les écarts-types élevés des mesures expérimentales de consommation de 
CODB ne permettent pas une estimation précise des écarts entre les valeurs 
expérimentales et les valeurs simulées. 
Étant donné les écarts imponants existant entre les résultats des simulations et les valeurs 
expérimentales pour les réacteurs Ih, les valeurs expérimentales à l'effluent des réacteurs 
lh ont été préférées aux valeurs fournies par les simulations pour servir de conditions de 
départ pour les simulations des réacteurs 14h. Cette fois, les densités de biomasse fixée 
mesurées dans les réacteurs CAB-14h (1,05 I 0,3 mg c/cm2) et O3-14h (1-02 0,2 * 0,2 
mg c/cm2) sont plus fortes que les densités obtenues avec les simulations MERLIN (0,13 
mg c/cm2 et 0,14 mg c/cm2) pour ces réacteurs. Cependant, les consommations de 
CODB mesurées pour les réacteurs 14h correspondent assez bien aux valeurs obtenues 
par les simulations. 
U est difficile d'expliquer pourquoi les densités de biomasse fixée sont supérieures aux 
densités obtenues par les simulations dans le cas des réacteurs lh  et inférieures à ces 
dernières dans le cas des réacteurs 14h. Quoi qu'il en soit, les différences entre les 
valeurs expérimentales et simulées observés dans ce cas particulier sont reliées d'une 
quelconque façon à l'emploi de réacteurs annulaires. En enet, le modèle SANCHO, la 
version du modèle MERLIN utilisée en réseau de distribution, fonctionne très bien aussi 
bien à court qu'à long temps de séjour (Laurent et al., 1997). 11 est possible que les 
phénomènes d'attachement dans les réacteurs annulaires soient affectés par le fort ratio 
surface/volume et que cela influence la densité de biomasse fixée à l'équilibre en fonction 
du temps de séjour de l'eau. 
4.4.2 Réacteurs de polycarbonate : biodégrndabüité des acides aminés libres 
Les objectifs de cette section étaient 1) d'étudier l'effet de petites concentrations 
d'acides aminés libres sur la stabilité microbiologique de l'eau potable et 2) de fournir 
des résultats expérimentaux permettant de vérifier I'applicabilité du modèle MERLIN à 
l'analyse de résultats provenant de réacteurs annulaires de polycarbonate. 
4.4.2.1 Résultats expérimentaux 
Le montage de réacteurs utilisé est décrit à la section 4.3.1 (figure 4.1). Les réacteurs 
ont atteint un équilibre pour la densité de biomasse fixée et pour la biomasse libre après 
une centaine de jours d'opération. La figure 4.2 présente l'évolution de la biomasse fixée 
telie que mesurée à l'aide de la méthode de l'activité exoprotéoiitique. 
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Figure 4.2 Évolution de la biomasse fixée dans les réacteurs annulaires en fonction de 
l'alimentation en acides aminés. 
La figure 4.2 montre clairement l'influence de I'e~chissement en acides aminés sur la 
densité de biomasse fixée dans les réacteurs à I'équilibre (0,17 * 0,04 pg c/cm2 pour les 
réacteurs Aas-, 0,29 0'03 pgc/cm2 pour le réacteur Aas+ et finalement 0,37 * 0,04 
pgC/crn2 pour le réacteur Aas*). Le suivi à l'équilibre de la biomasse Libre à l'entrée et 
à la sortie de chacun des réacteurs, tel que réalisé par dénombrement direct par 
microscopie en épitluorescence, montre une exportation moyenne de 3,9 * 1,5*105 
bactérieshl pour chacun des réacteurs (tableau 4.2). Aucune tendance reliée à 
l'alimentation n'a été observée. Cependant, les bactéries à l'effluent des réacteurs 
enrichis en acides aminés avaient un plus grand biovolume que celles provenant des 
réacteurs Aas-. Avec un plus grand biovolume, l'exportation bactérienne en termes de 
carbone peut augmenter considérablement pour un nombre équivalent de bactéries. 
Les consommations de COD et d'acides aminés libres à l'équilibre dans les réacteurs à 
l'équilibre sont présentées respectivement aux figures 4.3 et 4. On observe à la figure 4.3 
que les différences de 0,l mg CA entre les valeurs de COD dans l'alimentation des 
réacteurs Aas* et Aas+ ainsi que pour les réacteurs Aas+ et Aas- correspondent aux 
ajouts d'acides aminés (0'1 mg CA). Cette figure montre aussi que la différence de COD 
dans l'alimentation n'est pas reflétée à l'effluent des réacteurs. Cela suggère que la 
différence d'abattement de COD entre les réacteurs correspond à l'abattement des acides 
aminés ajoutés et donc que les acides aminés ajoutés aux réacteurs y sont complètement 
consommés. 
Tableau 4.2 Résumé des résultats obtenus pendant la période de d'équilibre. 
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Figure 4.4 Consommation de 14 acides aminés libres par les réacteurs à l'équilibre. 
La figure 4.4 confirme que les acides aminés libres ajoutés sont consommés dans les 
réacteurs. Comme pour le COD (figure 4.3)' les différences de concentrations d'acides 
aminés observées dans l'alimentation (figure 4.4) correspondent aux ajouts d'acides 
aminés. Plus précisément, la figure 4.4 montre que les 14 acides aminés analysés sont 
bien enlevés (14 des 19 acides aminés ajoutés ont été analysés, soit 67% des acides 
aminés exprimés en mg de carbone par litre). La consommation d'acides aminés libres 
dans le réacteur Aas* (0,14 * 0,O 1 mg CA) pour 14 acides aminés correspond à 105 % 
de l'ajout de ces 14 acides aminés. La consommation d'acides aminés libres dans le 
réacteur Aas+ (0'07 0'03 mg CA), encore pour 14 acides aminés, correspond à 103 % 
de l'ajout pour ces 14 acides aminés. Fiement,  la consommation d'acides aminés libres 
dans les deux réacteurs dont l'alimentation n'est pas e ~ c h i e  en acides aminés est 
négligeable probablement a cause de la faible concentration d'acides aminés libres dans 
I'eau du robinet utilisée (moins de 0.06 mg CA). 
4.4.2.2 Modélisation des résultats expérimentaux obtenus en laboratoire 
Les résultats présentés au tableau 4.2 ont été utilisés pour les simulations avec le modèle 
MERLIN. La répartition initiale du CODB utilisée pour les simulations est la suivante : 3 
% pour S, 73 % pour Hl et 24 % pour W. La valeur de CODB utilisée pour I'eau du 
robinet, 0,25 mg CA, correspond à une estimation de la valeur moyenne de CODB pour 
I'eau du réseau de Montréal durant l'été 1994 (Jutras, 1995). Puisque le tiers de l'eau 
d'alimentation des réacteurs était constituée d'eau déminéralisée contenant l'ajout de 
substrat, l'apport en CODB provenant de l'eau du robinet équivaut au deux tiers de la 
valeur totale soit 0,17 mg CA. Lors des simulations, l'ajout de glucose (constant à 0,l 
mg CA) ainsi que les ajouts d'acides aminés libres (O, 1 et 0,2 mg CA) ont été considérés 
comme faisant pmie de la classe de CODB (S) qui regroupe les petits substrats 
directement assimilables. Le temps de séjour de I'eau dans les réacteurs (8 heures) a été 
pris en compte Ion des simulations. 
Les paramètres microbiologiques du modèle MERLIN ont été fixés a des valeurs 
comprises dans les fourchettes de valeurs utilisées en eau potable pour le modèle 
SANCHO (Laurent et ai. 1997). Notamment, la constante de mortalité globale (Kd) a 
été fixée à 0'0 15 h-' et le rendement de croissance apparent global (Y) à 0,15. 
Le tableau 4.3 résume les résultats des simulations MERLIN. Ces résultats sont 
comparés aux résultats expérimentaux à la figure 4.5. Cette figure montre que 
I'évduation par le modèle MERLIN de la consommation de COD dans les réacteurs est 
cohérente avec les résultats expérimentaux (Consommation de COD MERLIN = 0,9008 
consommation de COD expénmentale - 0,0059 mg CA ; avec ? = 0,9707). Cette 
excellente concordance entre les résultats expérimentaux et les simufations suggère que 
le modèle MERLIN explique correctement l'effet d'un ajout d'acides aminés sur 
l'enlèvement du COD. 
Tableau 4.3 Densités de biomasse fixée et consommations de COD à l'équilibre 
suggérées par le modèle MERLIN pour les essais avec différentes doses d'acides aminés. 
Cependant, la figure 4.5 révèle que les densité de biomasse fixée mesurées dans les 
réacteurs sont supérieures aux densités obtenues par les simulations : (Biomasse fixée 
MERLIN = 0,601 7 biomasse fixée expérimentale - 0,0022 pg c/cm2). Ces résultats ne 
sont pas surprenants puisque les densités de biomasse fixée mesurées dans les réacteurs 
annulaires à l'équilibre sont généralement supérieures à celles mesurées en réseau de 
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distribution ou même en réseaux de distribution pilote (Camper et al., 1995a). En effet, 
puisque le modèle SANCHO (et donc le modèle MERLIN) ont été validés à partir de 
densités de biomasse fixée mesurées en réseau de distribution, il est cohérent que les 
densités de biomasse fixée obtenues par les modélisations soient inférieures aux valeun 
expérimentales. 
0,6 -, 
Consommation de COD (mgCn): 
0,5 -- y = 0,9008~ - 0,0059 
r2 = 0,9707 
f 
Biomasse (p gUcm2) 
y = O,6O l7x - 0,0022 
r2 = 0,989 1 
Figure 4.5 Corrélations entre les valeurs calculées par le modèle MERLIN et les valeurs 
expérimentales pour la biomasse fixée et la consommation de COD à l'équilibre. 
D'autre part, un rendement de croissance apparent global réel supérieur au rendement de 
croissance apparent global utilisé dans le modèle (0,lS) pourrait aussi expliquer des 
densités de biomasse fixée mesurées supérieures aux densités de biomasse fixée résultant 
des simulations. En effet, plus le rendement de croissance apparent est fort, moins la 
densité de biomasse a l'équilibre est élevée pour une consommation de substrat donnée. 
Cependant, le rendement de croissance apparent global utilisé dans le modèle MERLIN 
(O, 15) est identique à celui utilisé avec succès dans le modèle SANCHO pour simuler la 
recroissance en réseau de distribution. 
D'autre part, une compilation réalisée par Comoly et al. (1994) indique que de toutes 
les classes de molécules biodégradables, les acides aminés permettent les rendements de 
croissance les plus élevés (de l'ordre de 0.8). Si, dans les conditions de notre essai, le 
rendement de croissance apparent pour les acides aminés s'avérait beaucoup plus élevé 
que 0,15, le rendement de croissance apparent global augmenterait avec l'augmentation 
de la teneur en acides aminées. Ceci causerait une augmentation des écarts entre les 
résultats expérimentaux et les simulations MERLIN. La figure 4.5 montre que l'écart le 
plus faible (39%) est bien obtenu pour les deux réacteurs dont les alimentations n'ont pas 
fait l'objet d'un enrichissement en acides aminés. Les écarts entre les résultats 
expérimentaux et les simulations sont plus élevés pour les réacteurs AAS+ et AM++ (5 1 
% et 46 % respectivement), suggérant que les acides aminés ajoutés ont augmenté 
légèrement le rendement apparent global de consommation de substrats dans les 
réacteurs, 
II faut cependant mentionner que les rendements de croissance relativement élevés 
suggérés par Connoly et al (1994) sont supérieurs aux valeurs obtenues 
expérimentalement en milieu oligotrophe : 0'3 (Lucas et al., 198 l), 0,3 (Servais, 1986). 
et 0'15 (Bell et Kuparinen, 1984). Cela est d'autant plus vrai en pour les réacteurs 
annulaires possédant des ratios surface sur volume est très élevés (2'6 ad pour les 
réacteurs de fonte et 1'9 cm" pour les réacteurs de polycarbonate). De tels ratios font 
que la biomasse fixée détermine en grande partie le rendement de croissance apparent 
dans un réacteur annulaire. Une quantité importante du substrat est utilisée par la 
biomasse fixée pour produire des exopolymeres. Ces demiers comptent pour 50 à 90% 
de la masse sèche de la biomasse fixée (Characklis et al, 1989). La production 
d'exopolymères par la biomasse fixée réduit le rendement de croissance car celui-ci 
correspond au ratio de la quantité de biomasse cellulaire produite par la quantité de 
substrats consommés. C'est d'ailleurs pourquoi la validation du modèle SANCHO avec 
des résultats expérimentaux en réseau de distribution a été réalisé avec un Y relativement 
faible de 0,15 pour tenir compte de la prédominance de la biomasse fixée tel que 
recommandé par Servais et al. (1995~). 
4.5 Conclusion 
Ces travaux auront permis de quantifier l'effet des acides aminés sur la croissance 
bactérienne supportée par I'eau potable. Ces composés ont stimulé significativement la 
croissance de biomasse fixée à une concentration aussi faible que 0'1 mg CA. L'analyse 
des simulations réalisées avec le modèle MERLIN a confirmée la forte biodégradabilité 
des acides aminés libres dans l'eau potable. Cependant, dans le cas particulier d'un autre 
essai en réacteurs annulaires alimentés avec de I'eau provenant de l'usine Ste-Rose (Vile 
de Laval, Québec, Canada), les résultats expérimentaux ont montrés des différences 
importantes avec les résultats des simulations, principalement au niveau des densités de 
biomasse fixée. 
La modélisation de d'autres essais en réacteurs annulaires avec le modèle MERLIN est 
souhaitable car eues permettrait de préciser la correspondance entre les simulations 
MERLIN et les résultats obtenus en réacteurs annulaires. Une telle correspondance est 
importante, à tout le moins au niveau des tendances observées, car elle confirmerait que 
les réacteurs annulaires représentent des modèles valables permettant de simuler le 
devenir de I'eau en réseau de distribution puisque les réacteurs seraient alors décrit 
correctement par un modèle calibré sur des résultats provenant de réseaux de 
distribution. 
CHAPITRE V : IMPACT DE LA CHLORATION SUR LA DEMANDE EN 
CHLORE ET LA TENEUR EN ACIDES AMINÉs D'UN BIOFILM D'EAU 
POTABLE 
5.1 Mise en contexte 
Ce chapitre est sous la forme d'un article scientifique. Ce dernier a été soumis à la revue 
Water Research en décembre 1997. 11 est intitulé : Impact of Chlorination on the 
Chiorine Demand and Aminoacid Content of a Drinking Water Biofilm. Les auteurs 
sont : Cari Gauthier, Michele Prévost Annie Rompré, Cristina Soïca, Nicole Merlet et 
Bernard Legube. Dans le premier chapitre de cette thèse, l'influence du matériau de 
support et surtout de la présence de dépôts de corrosion sur la résistance de la biomasse 
fixée face à la désinfection a été étudiée. Le chapitre 5 présente des résultats illustrant 
l'importance de la structure même du biofilm dans la résistance à la désinfection de la 
biomasse fixée, ce qui vient compléter le thème de la résistance à la désinfection abordé 
dans cette thèse. 
5.2 Abstract 
Polycarbonate annular reactors were used to demonstrate the reactivity of chlorine with 
a drinking water biofiim. After 48 hours of sufficient chionnation to ensure a residual 
chlorination of about 0.5 mg Cl2[ in the reactor, the Chour chlorine demand of the 
biofilrn was reduced by 56%. Measurements reveal that 84% of the total aminoacids in 
the biofilm were oxidized by c h l o ~ e  in l e s  than 6 hours. The total aminoacids represent 
about 2% of the total organic carbon (TOC) of the biofilm and 17% of the chlorine 
dernand of the b i o h  This is because of their strong reactivity with this oxidant. Our 
results suggest that other compounds, as yet unidentified, could be responsible for most 
of the chlorine demand of the biofilm FinaUy, the Chour chlorine demand of a biofiim 
suspension (6.3*1u3 + 0.1*10'~ mg c12/cm2) was found to be 2.5 tirnes greater than the 
c h i o ~ e  demand of a biofilrn that had not been detached fiom its support media (2.56' 
W3 mg c12/cm2). These results suggest that the structure of the biofilm offers some 
protection agakt attack by chlorine, since certain reactive sites in the biofilm appear to 
remaui relatively shehered f?om chlorination. This holds true for a period of 4 hours at an 
initial chlorination rate of 5 mgll and at a final chlorination rate higher than 2.5 mg C12/l. 
5.3 Introduction 
The bacteria colonizing a dnniung water biofilrn have greater resistance to disinfection 
by chlorine than fiee bacteria. This is confirmed by higher CT values rneasured for fïxed 
bactena (Griebe et al., 1994; LeChevallier et al., 1988, 1990; van der Wende, 199 1). 
New analytical techniques, such as confocal laser swuiing microscopy (CLSM), 
associated with various fluorescent probes and rnicroelectrodes (for chlorine and 
dissolved oxygen) rnake it possible to characterize the 3-dimensionai structure of the 
biofilm (Caldwell et al., 1992). Disinfèction resistance mechanism probably involve a 
diffusion barrier due to the presence of a polysaccharide tnatrk surroundhg the bacteria 
(Costerton et al., 1987; Henon et al., 1987). More preckly, the polysaccharide matru< 
envelops rnicrocolonies rather than individual bacteria (Anwar et al., 1990). Using 
rnicroelectrodes, De Beer et ai. (1994) have observed chlorine and oxygen gradients 
within a biofilm subjected to chlorination. They also have shown that, in some areas, 
active rnicrocolonies rernain active since they have not been exposed to high 
concentrations of chlorine. These active rnicrocolonies are surrounded by areas which 
have been exposed to c h l o ~ e  and have reduced bacterial activity. Moreover, Brown et 
al. (1995) have shown, when they were studying the resistance of biofilms to disinfection 
using iodine, that there is no sianificant diftérence between the iodine demand exerted by 
a biofih and that exerted by an equivalent arnount of 6ee biornass (equivalent quantity 
of exopolymen). This suggests that the resistance to disinfection by iodine is not related 
tu its reactivity with exopolymen, but rather to a passive diffusion barrier originating in 
the structural organization of the biofih However, De Beer et al. (1994) have 
suggested that the diffusion barrier can not alone explain the resistance to disinfection by 
chlorine. Reduction of the oxidant in the biofih is required to explain the evolution of 
the chlorine gradient within the biofilm Finally, Chen et al. (1996) have proposed a 
mode1 which integrates both a diffusion resistance to c h l o ~ e  penetration and reduction 
of the oxidant by biofilm compounds in order to explain the experimental results on the 
penetration of chlorine in an artifcial Pseudomonas aeroginosa biofüm 
The general objective of this study was to evaluate the chlorine demand of a biofilm and 
to highlight the important role of the biofilm structure and composition in the resistance 
to disinfection by chlorine. Fint, the chlorine dernand, as well as the total arninoacid 
content of a dnnkuig water biofih, were evaluated d e r  periods of chlorination of 
different contact tirne with c h i o ~ e  in an annuiar reactor. The interest of monitorhg 
aminoacids in biofilm rises fiorn the Eict that aminoacids are highly reactive to chlorine 
(Hureïki et al., 1994). The chlorine demands were measured for b io f ih  on their 
polycarbonate supports. Mon i to~g  these parameters provides uiforrnation on the 
cumulative eEect of oxidation of the biofilm by c h l o ~ e  d e r  increasing periods of 
contact. To distinguish the c h l o ~ e  demand exerted by the support material fiom that 
exerted by the biofilm and its structural organization, chlorine demands were measured : 
1) on biofih suspensions afker they had been removed fkom the support material and ; 2) 
on the support material itself (polycarbonate). 
5.4 Equipment and methods 
5.4.1 Total organic carbon 
Total organic carbon (TOC) was measured by means of a Dohrmann 180 Total Carbon 
Andyzer (Dohrmann Envirotech, Santa Clara, C 4  USA) using persu1phateRI.V. 
oxidation followed by a non dispersive infiared detection of COz. 
5.4.2 Total aminoacids 
Total aminoacids were measured by high-performance liquid chrornatography (EPLC). 
A pre-colurnn derivitization (autornated) with orthophtaldialdehyde was first perfomd, 
followed by a separation of denvatives using a type C 18 column and a detection with a 
spectrofluorometer (excitation h = 335 qm, emûsion )i = 425 qm). This method was 
proposed by Jones et ai. (1 983) and optimized by Berne-Dossier ( 1 994). Calibration is 
camed out with the SIGMA AA-S-18 mixture of aminoacids (St. Louis, Mq USA). An 
acid hydrolysis (HCl6N, SIGMA) of the sarnples, in the gaseous phase for a period of 3 
houn at 1 20°C, was carried out pt-ior to HPLC analysis measurement of total aminoacids 
(free and combined). A Waters Pico-Tag station (Milford, Mq USA) was used for the 
sampie hydrolyses 
5.4.3 Chlorine demand 
The chlorination of the biofilm in suspension was camied out at room temperature and at 
a pH of 7.4 following the addition of a phosphate buffer. The bottles and tubes used for 
the experiment were pretreated with c h l o ~ e  solutions (100 rng/l) to minimire their 
c h l o ~ e  dernand. The chlorination of the polycarbonate slides is carried out in g l a s  
tubes long enough to completely immerse them in less than 70 mi. The chlorine 
concentrations were measured by the colorimetric method using diethyl-pphenylene 
diamine sulphate @PD), (APHA, l992), modified by Jadas-Hécard (1 992). 
5.4.4 Total bacteria counts 
The total counts of fiee bactena were determined by epifluorescence microscopy in the 
liquid phase and in extracts of suspended biofilm d e r  acridine orange staining acwrding 
to Hobbie et al. (1977). Imnediately after sarnpling, bacteria were fixed with the 
addition of formaldehyde at a final concentration of 2% (voVvol). Mer dilution, the 
suspensions were fiitered on a black 25-mdiameter Nuclepore polycarbonate flter 
with a porosity of 0.22 pm (Fisher, Ottawa, Canada) and stained for 2 minutes with 1 ml 
of a 0.01% solution of orange acridine (maçs/vol). Two slides were prepared for each 
sarnple and each slide was divided into ten rnicroscopic fields (Rompré, 1993). For 
suspended biofilm extracts, the bacteria were dispersed by means of a corrimon food 
mixer prior to the staining procedure. 
5.4.5 Annular reactor 
Annular reactors consist of an intemal rotating cylinder placed inside a stationary 
external cylinder. On the inner wdl of the extemal cylinder, 48 coupons and 12 
polycarbonate slides are inserted which permit sarnpling of the biofih The intemal 
cylinder, rotates on its axis by means of a motor. It ensures a water motion simulathg 
the hydraulic conditions to which a biotilm is subjected at the interna1 surfàce of a 
distribution pipe. A nearly perfect mixture is ensured by eccentric recirculation t u ~ e i s  
located within the intemal cyhder. The intemal volume of the reactor is 757 ml and its 
totd interd surfiice area is 1947 cm2. Two annular reactor setups were w d :  one was in 
the Laboratoire de Chime de I'Eau et des Nuisances of the Université of Poitiers 
(exper-rit I), and the second in the laboratory of the Ind~strial Chai. on DNiking 
Water at the Ecole Polytechnique de Montreal (expriment 2). The fkst assembly was 
made up of hvo reactors and the second of oniy one. Figure 5.1 sunmnarizes the 
characteristics and the feed conditions of these two assemblies. 
For the fimt experiment, reacton Al  and A2 were fed with drinking water from the 
distribution system of the CQ of Potiers (France). This water was enriched with a 
nutrient solution cornposed of yeast extract, glucose and galactose. The total 
contribution to d u e n t  water substrate concentration by the nutrient solution was 0.6 
mg CA (0.3 mg CA of yeast extract, 0.2 mg CII of glucose and 0.1 mg CA o f  galactose). 
With this e~chment,  the rnean TOC value at the d o w  of the reactors was 1.2 f 0.15 
mg CA, the DOC contribution of the tap water being about 0.5 mg CA. The BDOC 
content of the dilution water (tap water) was under the detection limit of the method (C 
0.05 mg CA). The hydraulic residence times in reactors Al and A2 were 4 hours, for a 
total flow rate of 3 ml/rnin. 
5.4.6 Chlorine demand of the reactors prior to seeding 
Pnor to their start-up, the reactors and slides were cleaned through contact with a 1û?? 
solution of nitric acid solution for two hours, and then with a 100 mg C12A solution for 
three days. M e r  abundant rinsing with ultra-pure water, the chlorine dernand of the two 
reactoa conditioned in this way was evaluated. Both reactors were fled with a 6.5 mg 
Clt/l solution made with ultra-pure water and operated in batch mode. Figure 5.2 shows 
the evolution of the fiee chlorine demand of the preconditioned reacton as a fiction of 
contact time compared with batch chlorine consumption by ultra-pure water. After 24 
hours, the mean consumption of chorine by the walls of the reacton reached 0.76 f 0.2 
mg Ch per reactor, which is 3.W* lo4 mg cl2/cmz of polycarbonate. 
5.4.7 Seeding the reactors 
The two remton were seeded over a period of 90 days by feeding with tap water 
enriched with the nutrient solution described in figure 5.1. M e r  f3ky days of seedïng, 
export of the fkee biornass stabilized at around 3* 106 bacteria per ml, which suggests that 
a pseudo-equilibrium had been achieved (Servais et ai., 1 W2d) 
5.4.8 Chlorinating the reactors 
A dose of 1.5 mg CI2A was applied to the feed water in one of the reactors, with the 
objective of obtauiing a residual concentration at the outflow of the reactor of 0.2 to 0.4 
mg C12A d e r  4 hours of contact in the reactor. 
The chlorine solution used for the chlorination phase had a concentration of 100 mg 
Cl24 measured by iodometnc titration (APHq 1992). This solution was prepared f?om 
a concentrated solution of sodium hypochlorite of 152 g/l (Labosi). The rate of 
chlorination of the reactor (1.5 mg Clz/l) was adjusted by changing the flow f?om the 
peristahic pump supplying the disinfectant solution. 
The slides to be sampied were removed through openhg provided for this purpose on 
the upper wall of the reactors. Two slides were removed fkom the chlorinated reactor 
and fiom the non-chlorinated reactor at each sampling penod. Each slide was rinsed on 
both fàces several tirnes with ultra-pure water. A Chour chlorine demand analysis was 
cmied out on one of the two siides in a glas tube. Each siide has two fàces: one on 
which the b iofh  is attache4 and which is exposed to the water in the reactor ; and the 
other which is exposed to the interna1 wal1 of the extemal cylinder. The exposed surFdce 
of the second slide was scraped using a kmfe sterilized in a Barne and the resulting 
detached biofilm was re-suspended in 50 ml of ultra-pure water. Part of this suspension 
was used for the total counts of bacteria mearured by eplnuorescence microscopy and 
another part of the suspension was concentrated by a fiictor of 5 through fkeeze-drying. 
The concentrated samples were then used for total aminoacid analyses. 
For the second experiment, a polycarbonate annular reactor was fed with drinking water 
from the distribution system of the City of Montreal (Quebec, Canada). This water was 
emiched with a nutrient solution composed of yeast extract, to ensure an enfichment in 
the reactor of 1 .O mg CA of DOC. The contribution of the tap water in t e m  of organic 
matter was about 2.2 mg CA of DOC, which brought the concentration of the e ~ c h e d  
water to about 3.2 mg CA. Reactor B was fed fiom the top, and the hydraulic residence 
time in this reactor was 5 hours. The procedure for sarnpling the slides was the sarne as 
for the first experiment . 
5SD1 Reactor chlorination 
Figure 5.3 shows the evolution of the residual chlorine at the outflow of reactor Al as a 
function of the tirne after the omet of chlorination. Mer only 24 hours of chlorination, 
the free residual chlorine concentration reached more than 0.5 mg C12A in reactor Al, 
and the rate of chlorination was therefore reduced to 1.25 mg C12A. The continued 
presence of cornbined chlorine, in spite of the excess of fiee c h l o ~ e  and sustained 
chlorination, suggests that the chioramines present (0.1 to 0.2 mgA of Clz) were organic 
chloramines resulting in part fiom the reaction of the chlorine with the components of 
the yeast extract. 
Figure 5.4 shows the evolution of the total bactena counts following the start of 
chlo~ation. The values prior to start-up represent the mean of the four weekk 
samplings preceding the start of chlorination in reactor A 2  A reduction of 54% was 
observed in the nurnber of fiee bacteria in the chforliated reactor relative to the level 
prior to chlorination, while the level of fiee bacteria in the non-chlorinated reactor 
remained stable. 
Figure 5.5 presents the evolution of the counts of total bacteria fixed on the 
polycarbonate slides as a fiinction of t h e  following start-up of chlorination. Also 
observed here is the action of the chlorine, which translates into a rapid l o w e ~ g  of the 
total counts of fixed bactena (75%), foiiowed by a stabilization of this number to a Iower 
level after 24 hours after the start of chlorination. 
The impact of sustained chlorination on the reactivity of the biofilm with chlorine cm be 
evduated by masuring the reactiwty of the biofilrn d e r  the star& of chlorination in 
reactor B 1. The 4-hour c h l o ~ e  demands of the whole slides (intact biofilm), sampled 
after different reactor chlorination times, are presented in figure 5.6. The chlorine 
demand of the slides diminished progressively fiom an initial value of 3.3 f 0.2.1 o - ~  mg 
clz/cm2 of surfàce area to a value of 1 .44 i O. 5 * 1 0' mg cl&rn2 of surfice area after 48 
houn of reactor chlorination. This figure suggests that the consumption of chlorine took 
place in two phases: one phase of rapid consumption of 4 to 6 hou= in duration, 
followed by another, slower, consumption phase. The diminution in reactivîty with 
chlorine is explained by the progressive depletion of reactive sites available on the 
surface of the slides. 
Chlorine reactivity should aiso be related to bacterial densities. The consumption of 
chlorine by bacteria (1@ bacteria) did not undergo the sarne reduction, remaining 
relatively stable at 0.33 f 0.13 mg ~ ~ 1 0 ~  fixed bacteria The reIative stabihty of the unit 
chlorine dernand is an indication that, for a given biof.ifm, the chlorine demand is related 
to the density of the fixed biomass. However, other sources of reactive sites, Wte the 
various substances adsorbed at the surface of the material, the matrk of exopolymen 
and, to a Iesser degree, the polycarbonate support media, also add to the c h l o ~ e  
demand exerted directly by the fixed biomass. 
Aminoacids and proteins are high consumers of chlorine: nom 1.3 to 1 7.7 mg Clz/mg C 
for aminoacids and fkom 3 to 8 mg Clz/rng C for the proteins studied (Hureiki et al., 
1994). The effect of chlorination on the total arninoacid content in the biofilm has been 
measured with the aim of showing that this class of compounds contributes significantly 
to the total chlorine dernand of the b i o h  Figure 5.7 shows the evolution of the 
aminoacid content in the biofilm as a hct ion of time of chlorination in reactor AI. This 
figure shows that the aminoacids and the proteins contained in the biofilm seerned to be 
rapidly altered by the chlorine present in the reactor. The mean total aminoacid content 
of the 3 biofilm suspensions that have not undergone chlorination in the reactor (reactor 
B1, non-chlorùiated, time O and 48 hours; and reactor Al pnor to the start of 
chlorination) was 8* 10" I 3* 10%ng c/cm2. The mean of the measurements taken firom 
the biofilm suspensions that have undergone chlorination in reactor A l  (4, 6, 24 and 48 
houn d e r  the start of chlorination) was rnuch lower: 1.3'10'' I 0.7*10*' mg c/cm2, 
which represented a reduction of 84%. This reduction occurred rapidely afier the start of 
chlorination, even more rapidly than the reduction in the bacterial density in the b i o h  
The rapid disappearance of the total aminoacids d e r  only 4 hours of chlorination is at 
first glance surpriskg, considering the literature on the chlorine demand of aminoacids 
and proteins (Hurei i  1993; El Morer, 1992). In fàct, although the long-term chlorine 
demand of proteins is generally similar to thaî of the sum of their amuioacids individual 
c h l o ~ e  demands, the kmetics of the reaction are much slower. The chlorine demand of 
Eee aminoacids is generaiiy satisfied in a few houn, while several hours may be required 
to obtain the same result with proteins and peptides. The rapid disappearance of total 
aminoacids ffom the biofilm rnay &O be the result of a partial reaction of the chlorine 
with the aminoacids, r e n d e ~ g  them undetectable by the HPLC method used to quant@ 
aminoacids. 
The TOC measurements camied out on biofilm suspensions did not show any notable 
reduction in the TOC content as a hnction of the reactor chlorination tirne. The mean 
value observed is 4.2* 10-~ k 1.3 * 10" mg ~lcrn*. The stability of the TOC in the biofih 
excludes the pouibhty that a substantial detachment of the fixed biomass could have 
occurred during the period of chlorination. The total aminoacids prior to the start of 
chlorination (0.08 f 0.03 mg c/cm2) represented ody 2% of the mean TOC in the 
b i o f h  (4.2 I0 .03 mg c/cm2). This proportion was low, but not incompatible with the 
Literatÿre on the composition of a biofilm In hct, according to Sutherland (1983), 
biofilm is cornposed of more than 900/0 exopolymen and, for activated sludges, Horan 
and Eccles (1986) suggest that these exopolymen are composed of 65% sugars. Ford et 
al. (1991) estimate that the protein content of exopolymen in an aquatic medium 
corresponds, at most, to 10 to 15% of the dry mas.  Finally, according to Sperandio and 
Piichner (1993), the dry rnass of bacteria consists of 30% (in activated sludges) to 80% 
(in pure strains of E. coIi) protein, with a mean value of 500h for different cultures of 
bacteria AU these percentages must be considered to be approximate because the 
cellular physiology of bacteria can vary a great deal as a function of the strain and of 
environmental conditions (Lazarova and Manam, 1994), but they suggest that overall 
aminoacid content of a biofilm can be quite low. 
The Iow percentage of TOC that the total aminoacids represented could explain why the 
destruction of total aminoacids observed did not affect the TOC rneasurements. In 
addition, the analytical bias that exkts with the detection of the aminoacids partially 
oxidized by the chlorine does not apply the TOC measurements. In efféct, an aminoacid 
which has reacted with a chlorine molecule rem- detectable by the TOC measurement 
method, to the extent that the carbon atoms composing this aminoacid are stiil present. 
A theoretical calculation of the potential consumption of chlorine by the amhoacids 
contained in biofilm suspensions made it possible to estimate the degree to which the 
arninoacids contributed to the total c h l o ~ e  demand of the biofilm. To calculate the 
chlorine demand exerted by the total amuioacids, the c h l o ~ e  demands associated with 
each aminoacid (Hureeikï, 1993) were weighted as a function of the content of each 
individual aminoacid and added together. The mean reactmty of the arninoacids for each 
rneasurement lies between 6.1 and 9.9 mg C12/mg C, with a mean reactivity of 6.4 mg 
Clzlmg C for al1 the measurements. Based on these calculations, the maxunal reduction in 
the 4-hour chlorine demand associated with the reaction of total arninoacids in the 
biofilm conesponded to 4.5*104 mg c12/cm2, which was 24% of the reduction in the 
total Chour chlorine deniand (l.9* 1oS3 mg C12/c/miZ). This proportion rnay be lower since 
it is possible that the potential c h l o ~ e  demand of the total arninoacids removed, 
calculated on the basis of HPLC measurements, continued to be exerted d e r  the 4-hour 
period. The maximal portion of the Chour chlorirte demand associated with the total 
aminoacids moved fiom 17% for slides which have not undergone chlorination in a 
reactor to 8% for slides chlorinated in a reactor. The reduction in the percentage of the 
chlorine demand associated with total aminoacids suggests that these compounds are 
particularly reactive to the chlorine in the biofilm However, these percentages reveal 
that other compounds exert an important influence on the chlorine dernand in this 
dnniung water b i o h  (more than 80% in the case of a biofilm which has not undergone 
chlorination, and more than 900/0 in the case of a biofilm which has undergone 
chlorination in a reactor). 
5.5.2 Chlorine demands of bioflm suspensions and of whole slides (intact biofilm) 
The contribution of the back faces of the slides when estimating chlorine dernands 
constitutes an important methodological question which must be studied in order to 
correctly analyze the results obtained. There could be irnpurities, or even some biofilm, 
on the back fàces, which would tàlsrljr the chlorine dernand results. Another issue, a 
much more fiuidamental one, is to establish whether or not a detached biofilm suspension 
has the same chlorine demand as the same quantity of biofih still attached to the slide. 
Reactor B (see figure 5.1) was colonized for 6 months with City of Montreal tap water, 
e ~ c h e d  with 1 mg CA of yeast extract. Various types of chlorine dernands were carried 
out on the 12 slides from this reactor. The biornass fixed on the slides of reactor B pior 
to testing was 2.4 0.4* 10' bacteria/cm2. 
The results of these chlorine dernands are presented in figures 5.8 and 5.9. Those given 
in figure 5.8 are the chlorine demands of biofilrn suspensions ( k t  full extraction), the 
biofilrn residue suspensions (second and third fidl extractions carried out successiveIy on 
one siide) ad, finally, the chlorine demands of suspensions of what was fixed on the 
back fixes of the slides. Figure 5.9 presents the chlorine demands for whole slides 
(measurement of the chlorine demand of the intact biofilm), and for slides scraped on the 
biofilm bearing Eice ( d e r  biofilm extraction) and on both fiices. 
From figure 5.8, it is possible to state that, on average, the detachment protocol of the 
bio& by scraping enables recuperation of almost 75% of the chlorine demand of the 
biofilm recuperated after three successive full extractions. This operation is highiy 
reproducible, as shown by the emor bars. It would be possible to increase the 
recuperation percentage of the detachment protocol simply by using a larger volume of 
water, but the dilution of the biofilm suspension would cause a reduction in the 
sensitivity of chlorine demand measurements. 
Figure 5.8 ako shows that the mean of the c h l o ~ e  demands of biofilrn suspensions 
taken fiom the back &ce (1.3* l d  f 0.3* 10-~ mg ~ l ~ l c m ~ )  was much smaller than the 
mean of the chlorine dernands of suspensions scraped fiom the exposed face supporting 
the biofilm (6.3* 10" t O. 1 mg ~lz/cm~).  The low c h l o ~ e  demand of the biofilm on the 
back face is also illustrated in Figure 5.9 by the fact that there was very little difference 
between the rnean of the chlorine dernands of the slides f?om which the biofilm has been 
removed on the exposed face (2.6* 10'~ f 0.4 mg c12/cm2) and that of the slides f?om 
which the biofilm has been scraped on the two hces (2.8* 10') f 0.4* 10-~ mg c12/cm2). 
These results enable us to suggest that there is LmIe accumulation of b i o h  or of 
adsorbed compounds that are consumers of chlorine on the non-exposed fàce of the 
slides. 
The chlorine demand of the intact biofilm without the contribution of the slide (4.35' 1 o - ~  
+ 0.1 *IO-' mg c12/cm2) is shown on figure 5.9 by the hct that there was very little 
daerence between the mean of the chlorine dernands of the slides fiom which the biofilm 
has been removed on the exposed f z e  (2.6* 10.' f 0.4 mg ~l~lcrn*) and that of the slides 
fiom which the biofilii has been scraped on the two faces (Z8* 1 û3 f 0.4* 1 0" mg 
~l~lcm'). These results enable us to suggest that there is little accumulation of adsorbed 
compounds that are consumen of c h l o ~ e  on the non-exposed face of the slides. 
The c h l o ~ e  dernand of the intact biofilm without the contribution of the slide (4.35*1u3 
t 0.1*10-~ mg ~12lcrn~) is shown on figure 5.9. It is obtained by subtracting the mean 
chlorine dernand of the slides whose biofilm on the exposed fàce has been extracted three 
times (1.80* 1 u3 k O. 15* lu3 mg ~ l ~ l c m ~ )  fiom the mean chlorine dernand of whole slides 
with intact biofilm In this way, the chlorine demand exerted by the back face is 
eliminated, and only the chlorine demand associated with the intact biofilrn of the 
exposed fàce is kept (2.56' IO-' + 0.25 mg C I ~ / C ~ * ) .  Also, by using the mean chlorine 
dernand of the slides on which 3 successive biofilm extractions have been performed, we 
minimize the bias induced by the detachment protocol. The most important information 
to be derived from the value obtauied is clearly that the mean Chour chlorine demand of 
a biofilm suspension (6.3*1c3 t O. 1 * lu3 mg c12/cm2) is 2.5 times greater than that of an 
intact biofüm (2.56* 10-~ f 0.25 mg cl&m2). This illustrates the protection that the 
structure of the biofilm confers on the chlorine-consuming cornpounds in the biofilm 
5.6 Discussion 
Two theones have been advanced to explain the low disuifectant penetration in a biofilm 
(Brown et al., 1995). The first suggests a reaction between the disinfectant and the 
matrix of the biofilm, while the second proposes instead the existence of a diffusion 
barrier due to the presence of this extracellular rnatrix. De Beer et al. (1 994), combining 
chlorine microelectrodes and direct rnicroscopic observations, have suggested that 
d i k i o n  alone cannot explain the slow penetration of chlorine into the biofih 
Accordkg to these authon, in the conditions studied (biofilm of 150-200 pm), and with 
the hypothesis of a simple diffusion barrier, the concentration of chlorine in the biofilm 
should reach the concentration of chlorine in the surroundhg liquid in l e s  than 2 
minutes. Since these authors have observed a c h l o ~ e  concentration within the biofilm 
which is a great deal lower than that of water, and this concentration was observed after 
2 hours of contact t h e ,  they concluded that the reactivity of the biofilm with the 
chlorine plays a major role in the relative resistance of the biofilm to disinfection. Chen et 
al. (1 996) have suggested an unsteady reaction diffusion mode1 which enables prediction 
of the evolution of the chlorine concentration measured in an artificial biofilm of 
Psdomorvrr aeruginosa enveloped in an agarose gel more than 500 pm thick. The 
reaction rate between chlorine and fixed bionrass in such a biofih is 3.7* 1 o4 L mg cl;' 
S-', with a yield coefficient enabling the best correlations with the experimental results of 
1.8 mg cellular biomass/mgC12. To sumrnanZey De Beer et al. (1994) and Chen et al. 
(1 996) suggest that the protection conferred by the biofilm cornes nom the Fact that the 
chlorine is reduced more rapidly than it diffuses within the biofilm 
The results of chlorine demands of biofih presented here support the hypothesis that a 
ditNsion barrier exists and plays an important protective role. This d i f i i o n  barrier is 
iinked to the 3-dimensional structure of the biofilrn since a perturbation of this stnicture 
@y a detachment of the b i o h )  caused the Chour chlorine demand of this biofih to 
increase by a fêctor of 2.5. Since these observations have been made based on Chour 
chlorine demands, a dittiision bmier simply linked to the presence of a 3-dimensional 
organization in the b i o h  effectively protects a iarge portion of the reactive sites within 
the biofilrn for a minimum of 4 hours, and this holds tme for an initial concentration of 5 
mg C12/l and a final concentration of more than 2.5 mg CM. This observation seem to 
disagree with De Beer et al. (1995). who suggest rather that the influence of a diffusion 
barrier alone does not exceed a few minutes, even for a relatively thick biofilm (150-200 
pm). These authors also suggest that the rate of diffusion calculated with a 1 - 
dimensional model, perpendicular to the s d c e  of the bio film, is perhaps underesthated 
because of preferential channels which fàcilitate the difiion of chlorine in the biofilm In 
the light of our results, it must be envisageci that it is perhaps the very heterogeneity of 
the b i o h  that permits the existence of zones which are particularly resistant to the 
diffiision of chlorine. 
5.7 Conclusion 
The results presented here dustrate how chlorine demand measurements can be used to 
characterize the impact of chlorination on a drinking water biofilm The chloMation 
(over a 48-hour period with a chlorine residuai of about 0.5 mgel-') of a drùiking water 
b i o h  enables a reduction in its 4-hour chlorine demand of more than 50%. This same 
chlorination resuited in the destruction of more than 8OO/o of the total aminoacids of thk 
biofilrn in l e s  than 6 hours. However, other unidentfied compounds appear to be 
responsible for more than 800! of the chlorine demand in this biofilm It has also been 
shown that the structure of an intact biofilm (on its support media) protects a s igdcant  
portion of the sites in a b i o h  that are reactive to chlorine fiom the action of the 
chlorine, and this holds tnie for at least 4 hours with an initial dose of 5 mg CI2A and a 
final dose of more than 2.5 mg C12A. Identification of the types of sites protected and 
their spatial locations in an intact biofilm could d e  it possible to determine more 
precisely what the mechanisms are that account for. the relative resistance of the fked 
biomass to chlorination. 
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Figure 5.2 Evolution of the chlorine demand of the polycarbonate reacton 
preconditioned with solutions of nitric acid (1 û%) and chiorine ( 100 rng.l-'~l2), and the 
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Figure 5 -4 Evolution of the fiee bacteria at the effluent of the polycarbonate reactors 
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Figure 5.8 Four-hour chlorine dernands of biofh suspensions (6om exposed &ce) and 
of suspensions fkom the BACK face of slides sampled in reactor B. 
CONCLUSION SYNTEIÈSE 
Les trois thèmes abordés dans cette thèse sont reliés au contrôle de la recroissance 
bactérieme en réseau de distribution. Le premier thème a pour objet l'étude de la 
filtration biologique et plus précisément son effet sur la stabilité microbiologique de 
l'eau. Le deuxième thème regroupe les travaux reliés aux acides aminés, l'une des classes 
de composés participant à la matière organique biodégradable. Ces travaux portent sur 
l'efficacité des procédés de traitement dans l'enlèvement des acides aminés ainsi que sur 
l'influence de ces composés sur la stabilité microbiologique de I'eau. Une attention 
particulière a été accordée à la filtration biologique puisque l'objectif principal de cette 
dernière est justement d'enlever les substances biodégradables. Le troisième thème de 
cette thèse est la relative résistance de ta biomasse fixée à la désinfection. Cette 
caractéristique de la biomasse fixée amplifie les problèmes de recroissance bacteneme 
causée par la présence de substrats dans l'eau traitée. Le rôle joué par le matériau de 
support et les dépôts de corrosion a été abordé de même que l'influence de la structure 
du biofïim. 
Le travail présenté au chapitre 1 a montré que I'enlèvement du CODB par la filtration 
biologique diminue la densité de la biomasse fixée pouvant ensuite s'établir sur les parois 
des conduites de réseau de distribution. Cet effet de la fütration biologique s'est 
principalement manifesté à coun temps de séjour, là ou le CODB facilement 
biodégradable est normalement consommé en absence d'oxydant. La filtration biologique 
n'a toutefois pas eu d'influence sur la densité de biomasse fixée a long temps de séjour, 
suggérant que ce procédé permet principalement de diminuer la recroissance en tête du 
réseau de distribution, du moins en l'absence de chloration. 
La chloration des eaux d'alimentation des réacteurs à l'équilibre a permis de mettre en 
évidence 17irS!uence du matériau et plus particulièrement des dépôts de corrosion sur la 
résistance du biofilm face à la désinfection. La chloration n'a pas eu d'effet sur la densité 
de biomasse fixée dans ces réacteurs. La corrosion importante de la surface interne des 
réacteurs de fonte a causé une forte demande en chlore, fournissant une protection 
indirecte contre l'action du chlore ainsi que des sites d'attachement supplémentaires pour 
le biofilm. L'infiuence du matériau de support sur la densité de biomasse la fixée et sur 
l'efficacité de la désinfection par le chlore a été confirmée par les essais en réacteurs 
annulaires de polycarbonate. En présence de chlore, il y a eu une diminution rapide de la 
biomasse fixée dans ces réacteurs. L'effet du chlore s'est poursuivi dans le réacteur 
exploité à 15 heures de temps de séjour. De plus, en absence de chlore, la densité de 
biomasse fixée dans les réacteurs en fonte s'est avérée plus importante que dans les 
réacteurs en polycarbonate. La différence attribuable à la nature du matériau de support 
est plus grande que celle attribuable à la réduction de la teneur en CODB par la filtration 
biologique. Cette obsewation démontre l'importance du contrôle de la corrosion lors du 
contrôle de la recroissance bacténeme en réseau de distribution. En effet, la présence de 
dépôts de corrosion dans les conduites peut favoriser l'établissement de densités de 
biomasse t é e  plus élevées et constituer un obstacle important au maintien d'une 
concentration résiduelle de chlore. 
Le travail présenté au chapitre 2 concerne l'enlèvement des acides aminés totaux dans les 
chaines de traitement. Les meilleurs enlèvements d'acides aminés totaux (34 à 72 %) ont 
été réalisés par la décantation. La filtration biologique a aussi permis des enlèvements 
importants (24 à 50 %). Par contre, l'ozonation a engendré des augmentations (20 à 
100Y0) de la teneur en acides aminés totaux. Cette propriété de I'ozonation pourrait être 
expliquée par l'oxydation partielle de structures complexes comme les algues. D'autre 
pan, l'augmentation de la teneur en acides aminés totaux suite à I'ozonation soulève la 
question de la fiabilité du protocole d'hydrolyse acide utilisé lors de la mesure des acides 
aminés totaux. En effet, une hydrolyse adéquate devrait permettre une récupération 
quantitative, ce qui est incompatible avec une augmentation de la teneur en acides aminés 
totaux suite à I'ozonation. 
L'étude de l'enlèvement des acides aminés totaux par la filtration biologique a été 
présentée au chapitre 3 .  Les acides aminés totaux dissous représentant 5,4 % du COD, 
21 % du CODB, et 18 % de la demande en chlore à long terme de I 'duent du filtre 
CAB. La filtration biologique a permis un enlèvement de 46 % des acides aminés totaux 
dissous. Le pourcentage d'enlèvement des acides aminés totaux dissous est supérieur à 
celui associé à l'enlèvement de CODB (24%), ce qui suggère que la biodégradabilité des 
composés formant les AATD est supérieure à la biodégradabilité globale du CODB. 
L'enlèvement d'acides aminés totaux compte pour un tiers de l'enlèvement de demande 
en chlore 240 heures et pour un cinquième de l'enlèvement de COB. L'enlèvement par 
la filtration biologique d'une fraction importante de la teneur en acides aminés montre 
l'utilité de cette étape de traitement pour de l'enlèvement de substances supportant la 
recroissance bactérienne et pour l'amélioration de la stabilité du chlore résiduel en réseau 
de distribution. 
Les résultats présentés au chapitre 4 montre l'influence des acides aminés libres sur la 
stabilité microbiologique de l'eau. Ils confirment la pertinence de l'utilisation du modèle 
MERLM pour l'analyse de résultats obtenus en réacteurs annulaires. Les résultats 
obtenus permettent de quantifier la biodégradabilité des acides aminés libres. Les faibles 
doses d'acides aminés Libres ajoutées (0,l et 0,2 mg CA) ont été complètement 
consommées dans les réacteurs. De plus, la consommation d'acides aminés a influencé 
significativement la densité de biomasse fixée à l'équilibre. 
Une vérification de l'applicabilité du modèle MERLIN pour l'analyse des résultats 
provenant de réacteurs annulaires a été réalisée a partir des résultats des chapitres 1 et 4. 
Cette vérification a fait ressortir les qualités de cet outil ainsi que les difficultés associées 
à la modélisation de résultats provenant de réacteurs annulaires. 
Les résultats présentés dans le chapitre 5 ont montré la réactivité du chlore envers un 
biofilm d'eau potable. Les résultats montrent que les acides aminés totaux représentent 2 
% du carbone organique total (COT) du b i o h  et, au maximum, moins d'un cinquième 
de la demande en chlore à court terme (4 heures) d'un biofilrn d'eau potable. D'autres 
composés non identifiés sont donc responsables de la plus grande fiaction de la demande 
en chlore à court terne du biofilrn. D'autre part, la demande en chlore a court terne 
d'une suspension de biofilrn s'est avérée 2.5 fois plus élevée que celle exercée par un 
biofilrn n'ayant pas été resuspendu. Ces derniers résultats suggèrent que la structure du 
b i o h  offre une protection contre l'attaque du chlore, puisque certains sites réactifs y 
sont relativement a l'abri de la chloration, et ce pour une période de 4 heures à une 
concentration de chlore passant de 5 mgll à 2,5 mg/l pendant la période de chloration. 
En conclusion, cette thèse améliore la compréhension de l'impact de la filtration 
biologique sur la stabilité microbiologique de l'eau. La filtration biologique peut faire 
partie d'une strat6gie globale du contrôle de la recroissance bactérienne dans laquelle le 
contrôle de la corrosion interne des réseaux de distribution se révèle être d'une grande 
importance. Cette thèse permet aussi de mieux définir la participation des acides aminés 
totaux à la matière organique biodégradable, à préciser l'efficacité des traitements dans 
l'enlèvement de ces composés et à illustrer l'impact des acides aminés libres en faible 
concentration sur la stabilité rnicrobiologique de l'eau. Finalement, Cette thèse met en 
évidence l'importance de la structure du biofiim dans la relative résistance à la 
désinfection de la biomasse fixée en montrant l'ampleur de la protection dont bénéficie 
les sites réactifs au chiore dans un biofilm vivant. 
Le principal intérêt de la mesure des acides aminés totaux (AAT) est d'amener une 
information complémentaire à celle fournie par les méthodes de mesure de la matière 
organique biodégradable. Les travaux présentés dans cette thèse ont mis en évidence des 
dificultés associées à la mesure des AAT qui viennent limiter l'utilité de ce paramètre. 
Premièrement, les suivis des AAT en usines ont mis en évidence le manque de fiabilité de 
l'hydrolyse acide, étape préalable à la quantification de ces composés. Les conditions 
d'hydrolyse choisies doivent représenter un compromis entre la Libération d'acides 
aminés et leur destruction. II est particulièrement difficile d'obtenir des conditions 
d'hydrolyse optimales pour l'analyse d'échantillons d'eau car la matière organique de 
I'eau est complexe et peut varier en fonction de la source d'eau, de la période de l'année 
et des traitements réalisés à l'usine. Il a été montré que I'ozonation de I'eau a l'usine 
modifie à la hausse la récupération d'acides aminés suite i l'étape d'hydrolyse. Il est 
difficile d'interpréter les résultats d'AAT si ceux-ci ne représentent pas des 
concentrations réelles mais plutôt des pourcentages de ces concentrations réelles variant 
de manière incertaine en fonction du type d'eau analysé. 
Ensuite, la biodégradabilité associée aux AAT est elle aussi variable et fonction de la 
matrice de l'eau et des traitements appliqués. Par exemple, une valeur d'AAT obtenue 
pour une eau filtrée sur charbon actif biologique n'a pas la même signification que la 
même valeur obtenue pour une eau ozonée. En effet, la biodégradabilité des AAT 
contenus dans I'atnuent d'un filtre biologique est certainement supérieure à celle des 
AAT contenus dans son effluent puisque la filtration biologique enlève la fiaction des 
AAT la plus biodégradable. Cette variabilité de la biodégradabilité des composés 
mesurés par la méthode des AAT rend complexe I'utilisation des valeurs obtenues. 
Finalement, les mesures d' AAT sont relativement coûteuses et demandent beaucoup de 
temps a réaliser. De plus, l'équipement nécessaire n'est disponible que dans certains 
laboratoires de recherche. Ces contraintes techniques excluent la possibilité de réaliser 
des suivis a grande échelle. 
À cause des problèmes de fiabilité de l'étape d'hydrolyse, de la biodégradabilité variable 
des composés mesurés et de la complexité de la méthode d'analyse, les mesures d'AAT 
ne sont pas vouées à un avenir prometteur dans le domaine de l'eau potable. Ceci 
n'exclue pas qu'il faille continuer à chercher de nouvelles façon de préciser la 
biodégradabilité de l'eau potable. Des approches moins coûteuses, plus simples 
d'application et dépourvues de biais analytiques sont à favoriser. 
Plusieurs essais comportant l'utilisation de réacteurs annulaires ont été présentés dans 
cette thèse. Bien que les comparaisons réalisées au chapitre 1 montrent que les densités 
de biofilm sont généralement plus élevées dans les réacteurs annulaires que dans les 
réseaux de distribution, les réacteurs constituent de bons outils de recherche et de 
diagnostic. En effet, les tendances observées dans les réacteurs annulaires permettent 
d'obtenir des renseignements pertinents quant aux facteurs contrôlant la recroissance en 
réseau de distribution. C'est pourquoi, avec leur coût relativement faible et leur 
polyvalence, les réacteurs annulaires sont des outils importants. Les résultats obtenus en 
réacteurs annulaires, associés à un effort de modélisation pourraient permettre de mieux 
définir 13infiuence des différents paramètres contrôlant la croissance bacterieme dans les 
réseaux de distribution. 
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Chapter 3 
Impact of Reducing Biodegradable Organic Matter on 
Fixed and Suspended Biomass in Distribution Systems 
Executive Summary (Chapter 3) 
Study Objectives and Approach 
The primary objective of chis pan of the study was to document the effect of biological 
fritration on regrowth in distribution systems at pilot and full-wale levels. 
The project was conducted by rnernbers of the Industriai Chair on Drinking Water of the 
Civil Engineering Deparûnenr of Ecole Polytechnique of Montréal. Analytical monitoring was 
completed in the Chair's research laboratones. Data and samples were collected from the N I -  
scale dismbution systems (DS) of City of Lavai and on annular reacton located in the SrRose 
water treahnent pl&r 
Two sets of studies were completed to document the impact of BAC fdtration : 
1) full-scale DS studies in which data were collected from the full-sde DS of City of 
Laval; 
2) validation studies conducted on annuiar -tors. 
Results obtained on the annular reacton wen compared to those obcained in the full-scaie 
distribution system at similar midence times and un&r s d a r  oxidaiion conditions. 
Experirnentaf Approach 
The eflect of biologicai m e n t  on r e p u &  in full-xale DS was snidied by comparing 
the dmsities of frxed and suspendcd biomass in DS fed by hrec matment plants chat use different 
treatment pmcesses but that arc fed by similar raw watcr sources. The Pont Viau and Chornedey 
m e n t  plants use conventional m e n t ,  followed by ozonation and final disinfection with 
either chiorine or chlorine dioxide. In the case of the SrRose m e n t  plant ozonation is foilowed 
by biological filtraiion on activated carbon and srnail dosages of chlorine dioxide are used for ps t -  
disinfection. Sampling was performed directly on DSs pipes in vaive chambers using Pitot tubes. 
On-line coupon devices werc insralled dimtly on-line in valve chambers on the distribution 
systems to sampie biofilm. Samples were collected at various residence urnes on the three 
distribution systems of City of Lavai. to evaluate the combined effecu of nutrient loading and 
oxidant residuai. 
To separatc the efféct of nutrient and oxidant, the effect of bioiogical mament on rcgrowth 
was s ~ d i e d  at pilot sale. The impact of nuirient loading was snidied by comparing the densities 
of imed and suspended biomass in annuiar reacmrs fed by either ozonated water (hi@ Ievel of 
nument) or BAC filmed water (lower nutrient levels). Reactors were operatcd in senes a< 1 aad 15 
houn of cumulative residencc time. The impact of matcrial and corrosion was investigated by 
comparing the m l t s  from p y  iroa reactors to those obtained in inert polycarboaar~ rcactors. 
Resul ts  
Full-scale DS results 
Full-sale DS were sampled in cold and warm water for fixed and bulk liquid biornass on 
three DS inctuding one DS fed by a biologid treatmcnt (the StRose DS). Data on fixed biomass 
suggest that coionization of meal surfaces is a slow process (weeks) in the presence of chlorine 
residuai. Higher densities of fixed bacteria were measured in warm wafer in al1 systems sampled 
wharever the measurtment mcthod use& the potcntial exoproteolytic activity (PEPA) or HPC afier 
scraping. In warm water, biomass densitics peaked at mid-points of the DSs and then decreased 
somewhat with residence tirne. These trends were observed with both biornass measurement 
techniques. The results *O show no differenct in maximum fmed biomass &nsities in DS fed by 
conventionai or biological uement. This may be explaineci by the following facts: 1) no oxidant 
residual was maintained in the DS fed by a plant using biologicai treatment whereas chlorine 
residuals were maintained in the nutrient rich DS: 2) biofdm densities are not good indicarors of 
biofilrn activiey . 
Annuhr reactors resuk 
The second set of experiments was conducted in the StRose water treamient plant to 
evaluate the importance of biologicai matment (BAC filtration) and chlorination on suspended 
biomass and fmed biomass composition and dtnsity found in annular reactors. By using annular 
reactors, the hydraulic conditions and other experimentai parameters couid be connolied. Two fidl 
experiments were conducted to validare conclusions. Major findings include: 
Results h m  annular reactors suggest that removing the rapidly biockgradable organic 
content by biological activateci carbon filtration dccreases the density of b i o w  at short 
residcnct times. Biological stabilization by BAC filaration reduces the subsuate which 
could support regrowth in the front-end of the DS. More sIowly biodegradable 
substraie is not removed by BAC filtration and is consumed in bioreacton opcra~ed at 
longer rtsidencc timcs. This was confmed by the absence of difference in biomass 
densities and dissolved organic carbon consumption in the reactors fed with ozonated 
and BAC fdtered water and opcrated at 15 hours of esidence thne. 
Rapid and extensive corrosion of grey iron was observed under the experimental 
conditions tested Corrosion by-products exerted a strong and persistent chiorine 
&mand No impact of chlorination on fued biomass dcnsity was observed in the fmt 
experiment in the rcpeat expriment, chionnation produced a slight dcaeasc in the 
density of fmed bacteria (> O 5  log/cm2 ) in the c h l o ~ a t e d  reactors operami at 1 hour 
of residencc tirne. In both cases, no effects resuiting h m  chiorination were observed 
in the reactors operated at a residencc tirne of LSh. These resuits coafirm that 
chlorination of biofrlm on comded surfaces is not an efficient short tcnn ssategy. 
The choice of material significantly influenceci the densities of fixed biomass resuiting 
from a Ievel of nutrients. Polycarbonate rcactors supportcd a much lower density of 
biofiIm in the absence of corrosion than did corrodai grey iron reactors. Morcover 
chlonnation was vcry eEcient in controlling biofilm densitics (> 1 log/cm2) in the lh  
and the 1% midence time reactors. 
The resdts from semi-controlled experiments weri cornparcd with those gencrated from 
full-scde distribution systems. Biomass densities in annular rcactors were higher than those 
measutcd on full-scale distribution system. The wide clifferences in surface to volume ratios 
between these two systems may be the source of this discrcpancy. The presence of chiorine 
residud and variable hydraulic conditions in the DS rnay dso tcad to lower densities of fixed 
biomass in the full-scale DS. 
Dnnking water distribution systcms (DS) are known to be excellent biorcactors. Indecd, ail 
essentiai elements of biological life and p w t h  are present in DS. The wall of the water pipe is 
commonly colonized by bactena passing through treament stages. Although a small quantity of 
bi&gradable organic matter (BOM) is found in drinking wver distribution systems, it is enough 
to sustain a diversified bacteria biomass. These bactena aggregate on the wall of the pipe in 
noncontinuous, tfiin layers called biofiims which can Iead to important water quality probiems 
such as violation of coliform regulations and boiling notifications. Furthermore. large bacterial 
biomass may support a diversified biocenosis of annelids, protozoa and rnecazoa (Levy et ab, 
1986). The interaction and accumulation of ail tfiese different species rnay generate odour and 
tastes problems, higher turbidities and mimbial corrosion (LeChevallier et ai. 1993). Finally, 
Payment et ai. ( 1993) have suggested through epidemiologicd snidies that drinking water from the 
tap may increase the rïsk of gasnointestinai iilnesses by 30% even if the water meets aii cumnt 
drinking water standards and rr gulations. 
Differcnt approaches have betn proposed to control regrowth of the biofilm in drinking 
water distribution systems. The easicst and most affordable way to limit bacteriai regrowrh is to 
maintain a residual concentration of oxidant throughout the system. This saategy may be 
successful in some instances. but a larger strategy including residual maintenance, corrosion 
control and nutrient limitation is most o h  required There are lirnits ro controlling biofilm by 
chlorination alone. Residual chiorine concentrations are difficult to maintain when pipes are 
corroded, chlorine is a poor biocide for biofilms and finally, excessive concentration of 
chlorination by-products are fomed at higher dosages of chiorine. 
The poor performance of cidorine in controlling bacterial populations and more spcifïcally 
bacterial colifom in drinking water systems has k e n  estabiished (Characklis et Marshail, 1990; 
Camper et&, 1993. 1995% LeChevailier et aL, 1987, 1988; Smith et ai.. 1989; Reilly et Kippin, 
1983, Mathieu et d, 1995; Slbille et d, 1995). It has also ken shown. in some cases, that a low 
Ievel dosage of chlorine rnay actually stimulate colifom regrowth in drinking water distribution 
systems. (Camper et aL 1993. 1995ab). 
Depriving bacterial biomass of substratt by reducing the quantity of biological organic 
matter (BOM) entering the DS constinites an interesthg approach. Reducing or eliminaring BOM 
can be achieved by a number of matment processes such as : coagulation - flocdation, biological . 
filtration or membrane filuarion. Biological filtration on GAC, dso refemd to as biological 
activated carbon (BAC) frltrarion, is an in~rtsting approach to d u c e  BOM concentrations and can 
be implemented in existing treatment facilities. Upgrading existing fmt stage filters or adding a 
second step of BAC filtration will ensure the rcmoval of most of the rapidly biodegradable carbon 
and some of the more slowly biodegradabie organic substrates, depending on the design and 
operational conditions of these filters. Since it is fixed biomass upon GAC grains that removes the 
BOM, BAC filtration reduces the nutrient levels and restrahs some of the regrowth to the m e n t  
plant where it can k best controlled High elirnination of BOM and of bactena before dimibution 
to the popdation is possible through nanofiltration (Laurent 1995, Sibille 1995). implementing 
nanoNtration is costly and a full conventional treaanent file must prtcede the membrane process. 
Servais et ai. (1995) have shown thai the concentration of BOM is the factor goveming 
bacterial growth in DS. Based on expcrimental data and using a predictive model. they have show 
chat the use of chlorine residual wiU delay and somewhat limit the amount of suspendcd and h e d  
biomass in the DS. When nutrient levels are higfi, chlorination is not efficient in controllhg fucd 
biornass densities. If this growth is limited in the DS. it may take place in service pipes, where 
environmental growth conditions arc favourable (Privost et aL, 1996). 
The primary objective of rhis part of the rmdy was to document die efftct  of biological 
filnation on ngrowth in disuibution systems at pilot and full-sale levtls. 
The project was c0nducted.b~ mernbers of the Industrial Chair on Drinking Warer of the 
Civil Engineering Department of Ecole Polytechnique of Montréal. Analytical monitoring was 
completed in the Chair's rtswrch labotarories. Data and samples were collected from the full- 
d e  distribution systcms (DS) of City of Lavai and on annular rtactors located in the St.Rose 
water trtatment plant 
The mearch proposal included two sets of studies: 
1) Ml-scaie DS studies in which data were collected fiorn the full-scde DS of City of 
Lavai; 
2) full-scale validmon studies conducted on annula reactors. 
The fmt study, using on-line coupon devices installed directly in valve chambers on the 
distribution systcrns was used CO evaluate the effect of biologicai treatment and oxidant type on 
biofilm density and bacterial diversity in full-scale DS. The coupon devices were installed at 
various residence times on the rime distribution systems of City of Laval. in order to evaluate the 
combined effets of nutnent loading and oxidant residuai. 
The second set of experirnents was conducted in the StRose waser trtatment plant to 
evduate the importance of biologicai trament (BAC filtration) and chlorination on fixed biomass 
composition and density in annuiar reactors. By using annular reactors. we can conuol the 
hydraulic conditions and various ottier experimentai parameters. 
Results obtained in the annular reactors were then compared to those obtained in the 
full-scde distribution systems at similar rtsidence times and under simiiar oxidation conditions. 
Materiai and Methods 
Experimental designs 
Full-Scale Distribution Systems 
City of Laval products dnnking warer for more than 300 000 consumers and opemes three 
water ucatmtnt plants. The treamient ains of these trament plants are shown on Figure 3.1. The 
StAose trament plant draws iu water h m  thc Mille-Ues River and the Pont Viau and Chornedey 
ueament plants draw their water from the DesPrairies River. Both rivers flow from the 
Deux-IMonragnes Lake. The S  rose plant ( 1 10 000 mWd) indudes a full-scde first-stage sand- 
anthracite fritration, inter-ozondon and second stage BAC fdtration. Chlorine dioxide is used as a 
secondaxy disinfeztant, and the Frtt chiorine dioxide residud leaving the plant varies between 0.02 
and 0.27 mg CIOZA. The Chomedey maunent pIant (180 000 mVd) is a conventional fdtration 
plant with posr-filtration ozonation. Chlorine or chiorine dioxide are used as a secondary 
dismfectant with free cfilorine residual leaving the plant varying from 0.33 co 0.95 mg Ci2A . The 
Pont Viau uearment plant (1 35 000 m3Id) is a conventionai filtration plant with post-filtration 
ozonation foIIowed by a post-disinfection with chlorine (btcween 0.3 1 and 0.82 mg Ci2A of frce 
Chomedey Treatmcnt Phnt (180 000 m3 Id) 
StRosc Tre~ment Plant (110 000 nd Id) 
Figure 3.1 Treatment processes of the drinking water treatment plants of City of 
Laval 
The three distribution systems fed by the threc t rament  plants are interconnecteci, but their 
areas of spctific d u e n c e  are weli determined. Different pipe mattriais are found in the following 
proportions : 65% of w y  iron, 26% of ductile iron, 6% of Hyprescon, 3% of steel and less than 
1% of PVC. Although grey imn is not instalIed any longer, it reprwents the major marial  prcsenr 
in the systcm, esptcially for small diameter pipes where watcr quaiity problems most o f m  occur. 
The experimentai design proposed for the full-scale expriment is prtsented in Figure 3.2. 
Samples were coiiected from the biofilm coupon devices instailed on the three distribution systems 
of City of Laval (Québec, Canada). The device used to carry biofiim coupons directiy on the DS 
and the manner in which these devices werc installed in vaive chambers are illustrated in Figure 
3.3. Five coupon devices were instaiied on the St-Rose DS at residence times varying from Oh24 
to 15h30. five othen were instailed on the Pont Viau DS at residence times varying €rom Oh 18 to 
13h54 and six coupon devices were instailed on the Chornedey DS at residence tirne varying from 
Oh36 to 17h54. The average residence times were estimated with the PICCOLO software 
(SAFEGE, France) based on weighted average flow rates. 
L 
Figun 3.2 Experimental design of the full-scale coupon devices studies 




Plan view of valve diamber 
Figure 3.3 Diagram of valve chamber with details of the coupon device 
Annular Reactors 
The annuiar reacton were instailed at the StRose water treatment plant (Ciry of Laval. 
Québec, Canada). The expenment. design used is presented in Figure 3.4. Eight grey iron 
reactoa were operated in two trains of four, one group fed with Ml-scde ozonatcd water. the 
other fed with BAC filter effluent AU of the reacton were operatcd in wnes of two, with nsi&nce 
Urnes of 1 and 15 houn (cumulative). Ozonated water contains high concentmions of BDûC aad 
low concentrations of mmonia and phosphates. whiie BAC filtered water is considered 
biologically sable, containhg lower B W C  levek and trace levels of ammonia and phosphates. 
After 4 months of colonization during which the nactors wert fed with oxidant k wattr. 
4 of the 8 reactors were fed with a chiorinated feedwater. To maintain a similar chiorine residual 
reacting with the biofilm and with the corrosion by-products. chiorine dosages were adjusted to 
saiisfy the water's short cerm chiorine d e d  Ozonated water was chiorinated with 1.5 mg Q2A 
nsidual whiie BAC filtacd waier was chlorinami with a cesidual of 1 mg C12/i. The -tors were 
operated from January to July 1994. Foilowing this initial expenment, the reactors were sand 
blasted, cleaned and a rrpeat expenment was iniaated to vaü- the d u  of the fm expcrimenr 
A tbird expenment was conducted using thrte polycarbonate annuiar rcactors instdled at 
the SteAose warer matment plant, Al1 three reactors were fed with ozonated water. Two reactors 
were operated at a lh residence tirne. The third reactor was operami in series (15 houn cumulative 
residtnce time). The two reacton in series were chlonnated after 116 days of coloniza<ion. 

Analytical methods 
BiofiIm Biomass Densiries 
Biofilrn densities in both DS and annular reactors were monitored using the potential 
exoproteolytic activity mejsurernenu (PEPA) (Somville and Billen, 1983; Laurent and Servais. 
1995) and by enumerating WC on R2A medium after scraping and homogenizallon of the biofilm 
(Camper et al., 1985). 
For die potentiai exoproteolytic activity rneasurcments, three coupons were removed h m  
each reactor, piaced in mini-incubators and covered with 3 ml of influent water filtered on 0.2 pm. 
75 pl of a 34 rnM solution of L-Ieucyl-B-Napthylamide (L-L-BN) was then added in the mini- 
incubators. Liquid samples were rernoved at reguiar time intervals ( 10 min), from the incubators 
and the fluorescence of the 8-Naphthylamine (BN) produced by the hydrolysis of the L-L-BN was 
measured by a fluorometer coupled with a HPLC (Waters mode1 600E pump, 7 17+ auto sampler, 
and 470 detector). The fluorescence was masured at a emission wave Iength of 410 nm and ac an 
excitation wave length of 340 nm. For each sampling campaign, the fluorometer was calibrated 
from a standard stock solution of 10% of BN. A graph of the fluorescence according to tirne was 
plotted and the dope of the tine provides the potential exoproteoiytic activity in t e m  of molar 
production of BN by time unit. Fixed biomass density estirnad by the PEPA method was then 
converted from pg Ucm2 to bacteriafcd using the conversion factor 20x10-i5 g Clbacteria 
(Servais et al., t 995). 
Three other coupons were removed from the reactors for the R2A enurneration. 
immediatefy after the sampling, the coupons were placed in mini-incubators and covered with 3 ml 
of influent water fikred on 0.1 pm to prcvent biofilm drying during transport to the laboratory. 
The coupons and the water were taken out of the mini-incubators. The biofilm was then scraped 
from the coupon with a sharp blade knife and the volume was completed to 10 ml with 0.01 % 
(w/vol) sterile pyrophosphate solution. The suspension was homogenized 30 sec. with a ussue 
hornogenizer (Pro200, ProInsrniment). Then, an appropriate dilution was spread plated on R2A 
media The biofilm bacteria were enumerated a f t  7 days of incubation at 20°C. 
Biofilm Bacteria Identification 
One thousand isolates of b i o h  bacteria that grtw on RSA media were sent to A W S C o  
CO be identified by the MIDI System. Of the total, six hundred were isolami from the biofilms of 
the distribution systems of City of Lavai and four hundred from the biofdms grown in the annular 
reactors. Of the slants isolated from the coupons instailed on the DSs of City of Laval, 100 were 
taken from a sampiing point close to the trcatment plant (les than 1 h midence time) and 100 from 
a sampling point far fmm the plant (more than 1% rcsidence time) on each of the distribution 
systcms. To investigaie the effect of temperature changes on bacterial popuiiitions, half on the 
isolaies were taken h m  coupons sampled in cold wattr and the othtr half from coupons sampled 
in wann water. 
A simiiar strategy was followed for the identification of the bacteria from tfie biofilm in the 
grey iron annular reactors. 200 slants were isolated from the rcactors operated at a shon residence 
Ume (1 hour) and 200 were isolated from the reactors operattd at higher nidencc time (15 hours 
cumulative) for both series of reactors (ozonated water and BAC filter effluent). Again, to 
invcstigate the effect of t e m m  changes on bacterial populations in the annular ricactors, half of 
the isoiates were taken from coupons sampled in cold water and the other haif from coupons 
sampied in warm wafer. 
The MIDI Microbial Identification System is based on the determination of ceUu1a.r fatty 
acid composition by gas cbromatography . 
Plànktonic Cells 
Buik liquid bacteriai numbers were determincd by epifluoresctnce microscopy following 
acridine orange staining using the prdm of Hobbie et aL ( 1977). Immediately aftcr sampling, 
aliquots of water were fixed with 2% f o d d e h y d c  (voUvol). Appropriate dilutions were then 
fiitered ont0 25 mm diameter (0.22 pm porc size) biack poi ycarbnate membnnes (Nudepore) and 
stained 2 minutes with 1 ml of a 0.0 1 % (w/vol) acridine orange soiution. 
Physico-chernicul Parameters 
Other rneasufcrnents included bidegradable organic carbon (BDCK) and disolved organic 
carbon (DOC) (Servais et ai., 1987, 1989), temperatun, pH and oxidant residual. The BDOC was 
evduared using an inoculum from the matment plant raw wattr. The inoculated samples were 
incubated for 28 days at 20°C. The BDOC was determined from the difference between initial 
(before incubation) and incubated DOC vaiues. DOC and TOC vaiues were determined using a 
Dohrmann DC 1 80 TOC analyzer. 
Chlorine residual was measured by using the DPD colorimetric method (MU,  1992) and 
chlorine dioxide residual by using the ACVK colorirnecric method (Masscheiein et aL, 1989). 
Starisrical Analyses 
Statisticai analyses werc pcrforrned with the software StatView on a ~Macintosh cornputer. 
Results and discussion 
Full-scale Experimenîs 
For the purpose of this study, L2 sampling campaigns were carried out on full-scde 
distribution systems in City of Laval from J a n w  93 to July 94. Results are summarized in Tables 
3.1, 3.2 and 3.3 for fixed and suspended biornass. BDOC, disinfectant rcsiduals and temperature. 
Figures 3.5 (Pont Viau DS), 3.6 (StRose DS) and 3.7 (Chomedey DS) show the bacterial 
densities measured by the PEPA method and by the HPC enumeraîion. 
Interesring trends can be observed in the rtsuits from the Pont Viau DS (Figure 3 -5). New 
coupon bearing pipes were installed in Iate fall 1993 (ac 4 and 8.7 hours of residence tirne), 
roughly one year after the €nt coupons were instailed (at 0-5.6.4 and 14 hours of residence time). 
The new coupons were oniy sampled once on March 15,1994. Lower densi ties of fixed biornass 
were found than expected on these newer coupons. This discrepancy was more noticeable when 
the HPC enurneration technique was used Corrosion on these new coupons afier 4 months of on- 
line use was not as pronounced as on the older coupons after 16 months of on-line use. It is 
beiieved that the arnount of corrosion by-products m e n t  in the b i o f h  was probably a ~ i g ~ c a n t  
factor influencing the biofilm density. If this is the case, the tirne to reach pseudo steady-state 
levels of b i o f h  may be in the order of months to perhaps a year in the case of metai coupons. 
Constant trends in biofilm dcnsities with increasing residencc urnes could not be 
established for al1 of the sampling carnpaigns. Nevertheless, it was generally observeci that biofdm 
densities were lower at points closer to rhe aatment plant and increased with residence time. This 
was consistent whatever the method ued to evaluau the density of fixed biomass. uicrcasing 
temperatures did not consistenrly translate into higher densities of fucd bacteria This may be the 
nuit of confounding facton. When the waer temperaain increased, chlorine residuals leaving the 
plant were also incrcwd in order to counteract the higher kinetics of chlorine demand from both 
the water and the piping materials. The density of fixed biomass would have ben greaer in warm 
wmr had it not been due to the increase in chiorine residual- 
For the S~Rose (Figure 3.6) and Chomedey (Figure 3.7) DSs. the trends were clearer than 
for the Pont Viau DS. Higher densities were meastued in warm water in both system. whatcver 
the measurcment method wd Longer colonization Umcs may accounb in p a n  for these higher 
densities. There was a large ciifference (1-2 logkm2) in levels of biomass measured by the PEPA 
and the WC-scraping methods. In cold watcr, lower densities of fxed biomass wert measurtd at 
short residcnce t h e  by the HPC-scraping and PEPA rnethods. Very low dcnsities were measured 
in winter at the point l a d  near the Pont Viau treatment plant. Th~s could have k n  the nsult of 
the effect of free residual disinfectant on culturabilicy, oxidant residuals king more stable in cold 
water. The results in wann wattr suggest that maximum densities of fmed biomass rneasured in 
DS were sirnila. in DS fed with conventional or biologicd trcatxnent whatcver the measurement 
technique uscd In the absence of a rneaswable disinfectant residual (case of StRose), densities 
foIlow a bel1 curve with maximum values occurring around 7 h o u  of residence cime. This is in 
wordance with resuits obtair~ed in predictive rnodelling of BDOC ualization and biomass p w t h  
using the SANCHO mode1 (Laurent, 1995). 
In wami water and in the presence of residuai disinfectant (Chomedey DS), such a cuve is 
not observed and high densities art already observcd at 0:6 hours of RT. It is interesthg CO note 
that for both DST biomass densities peaked in the front ends of the DSs. 
Trends in suspended bactena counts can be se tn  from the d t s  of direct cpifluomcence 
enumtrations. Suspcnded bacteria counts folIowed the densities of fmed bacteria and were closely 
related to fued biornass &nsicies in the StRose DS. This is in concordance with txptcttd trends. 
An example of modehg rtsufts using SANCHO (Semais et aï, 1994. 1996) is shown in Figure 
3.8 in the absence of chlorine and in Figure 3.9 in the pmence of chlorine. Peaks of suspended 
biomass art exptcted to occur downstream of fixeci biomass peaks sinct the major conûibutor to 
suspended bacteria is detachment from the biofilm. In the presence of rcsidual chlorine, 
Table 3.1 Results from the sampling campalgns on the Pont Viau distribution system 
Date or Average Hesidual Temperature MDOC Plnnkîonlc Mxed Bioninss 
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Figure 3.6 Bacterial densities (snspended and fmed bacteria) in the St.Rose 
distribution system 
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Figure 3.7 Bacterid densities (suspended and f i  bacteria) in the Chomedey 
distribution system 
O 1 0  2 O 3 0 4 0 5 0 
Reridencm tirne (h) 
O 1 0  2 0 3 0 4 0 5 0 
Residencs tlme (h) 
Figure 3.8 Evolution of frxed and mrspended biomass and BDOC in function of 
residence time in a mode1 DS using the SANCHO mode1 in the absence of chlorine 
r esidual 
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F i ~ e  3.9 Evolution of fged and suspended biomass, BDOC and chlorine 
residual in function of residence time in a mode1 DS using the SAPICHO modet 
the number of suspended bacteria is dso iduenced by the effect of oxidant on moitality. If the 
concentrations of residual chiorine are low. the effect is not pronouncai, as illusvated by the high 
levels of suspended bacteria in the Chomedey DS. Increasing the chionne residuais from a non 
deuxtable level(c 0.09 mgil C1.1) to 0.71 mgIl by a rechlorination station caused a rnarked decrease 
(around 50%) of the number of suspended bactena. 
Identification of bacterial isoktes fiom the Luval full-scale DS 
Idenafymg the bacteriai populations present in the biofilm may bring an additional insight 
into the effects of biologicai matment. The other biofilm meauranent techniques used in our 
studies yield information on the heteromphic population, the cuiturable fraction by HPC and the 
entymatically active bacteria by PEPA, Whiie smail difierences in the total viable biomass may be 
observed, signifrcuit differences in die activicy or in the composition of the fixed bacterial biomass 
may result from biological miment. 
Fatty acid profiles of the environmentai isolates p w n  on R2A medium served as the basis 
for identification by the MIDI systems equipped with a dambase of bacteria grown on R2A. Since 
positive identification was not always possible, additional genus grouping was achieved through 
cornparison charts and 2D plots witb the unidentified isolates. While they may not be the actual 
i&ntifxcaùon, the grouping gives rclatively good information about the probability of the isolate 
king part of the genus. 
Most of the environmental isolafes from the full-scale DS (> 83%) were identified dirtctiy 
or by genus grouping using the MD1 systems. Table 3.4 shows the distribution of Gram+ and 
Gram- of the full-scale DS isolates according to residence time and water temperature. The fmt 
observation is that a preponderance of Gram+ organisms is observed in cold water, at least near the 
trracment plant. In warm watet, the trend is revened with most of the identified isolates being 
Gram- organisms. This preponderaacc decreases with rcsidence the. Gram- bacteria constituting 
most of the species in the biofdm at hi@ residence rimes. 'Fhese general trends are common to the 
two types of DS studied: the S t  Rose DS fed by a treatment train including biological treatment 
(low nuaieilt) and post-disinfecuon using Cloz, and the Pont Viau and Chomedey DSs, both fed 
by plants using ozonarion as the fmal treaanent step before post-disinfection with Ci2 or CIO2 
(nutrient rich). 
Some differences can be seen bctwecn these two types of DSs. The proportion of Gram- 
bacteria in wann and coId waters is higher in the StRose DS at a midence time of 1 hour. Two 
factors differentiate the S&.Rosc DS from the two other DSs in w a m  water: the nuuient levels and . 
the type of oxidant. Based on the f u l l - d e  data, it is not possible to distinguish bctwan the effezts 
of these factors. In cold water, the Chomcdcy meamient piant switchts to CIO2 as the final 
disinfectant It may be notcd that Gram- appear to dominate the speciation whcn chlorint dioxide is 
used as the final disinfectarit (StRose in warm and cold waters and Chornedey in cold water). 
A compilation of the bacterial genus identified in the full-scale DSs is prescnttd in Table 
3.5. Although some differences in spcciation between the Pont Viau and Chornedy DSs are 
observed, a clear trend emerges between the nutrient rich (Pont Viau and Chornedey DSs) and the 
nutrient poor (StRose) speciations. Bactena of the genus Micrococcus and Bacillur constimte 
most of the Gram+ bacteria of the nutrient rich DS. In the St.Rose DS, these genus are present in 
Iower numbers and constitute a smaller fÎaction of the total Gram+ population. Some diffcrcnces in 
speciation arc perceived for Gram- bacteria A more nurnerous and diversifieci population is 
observed in the SttRose (nutrient poor) DS. The two Ml-scaie nutrient rich DSs arc quite different 
in Gram- speciation. The Chomedey DS has a well diversificd population wheftas the Pont Viau 
DS is dominated by Acidovorar 
Table 3.4 Proportion of the Gram+ and Gram- bacteria isoiated from the coupon 
devices installed on the City of Laval distribution systems 
Distribution COLD WATER WARM WATER 
Systems P o i n t e l h R t  P o i n t > I 2 h R t  P o i n t c I h R t  P o i n t > I 3 h R t  
Gmm4 Gram- G m t  G m -  G m +  G m -  G m +  Grm- 
-- - -- 
S t.Rose 66.0% 34.000 34.8% 63.2% 22.0% 78.0% 10.2% 82.8% 
Pont Viau 74.5% 15.7% 47.9% 52.1% 52.0% 48.0% 40.0% 60.0% 
Chornedey 92.0% 8.0% 37.8% 62.2% 14.0% 86.0% 20.4% 79.6% 
Trends can be more easily seen by smdying Figures 3.10 eo 3.2 1 showing the distribution 
of the bacterial populations identified with tht MIDI systerns for the thrte distribution systerns 
studied En general, populations from the Pont Viau and Chornedy DSs are more diversified in 
w a m  water than in cold water and divenity increases with residence time. The opposite trend is 
show by the data of the SrRose DS. These trends in divenity may reflect changes in oxidant 
dosages at the plants and oxidant residuals in the DSs. In the summer. both the Chornedey and 
Pont Viau DS are in most areas cesidual k. in cold water, chlorine miduals are maintained far in 
the DS. The case of the St.Rose DS is differenf much larger C102 dosages are appiied at the 
matment plant to counrtrvt the fastcr kinetia of chlorine demand in wami water. Larger residuals 
actuaiiy enter the DS during the summer period. 
Caution must be taken in emitting hypotheses to interpret the data MlDI identifications art 
influenced by the metabolic stafe of the bacteria and mostly, directly infiuenced by our ability to 
isolate bactena from the biofih samples. The fany acid profik mc<hod used during rhis project 
requins a step of piate culture on R2A. The type of oxidant (Cl? versus CiOd and the Ieve1 of 
nutrient will impact on the culturability of the bacteria sampled from die b i o f h .  The wacer 
tempeanire coastimtes a very influential factor in detennining the perccntage of reçovery. with 
Iower recoveries king expected when the biofilm is sampled in very cold temperatUrCs ( lac) .  B is 
therefon possible rbat the shifu in populations o b s e ~ e d  nflcct changes ia the abiiity of bacteria to 
be cultured raher thau changes in populations. Only with a direct method of bacterial identification 
could the shifts be confmed. 
Table 3.5 Compilation of the baclerial genus identified in the annular reactors and in the distribution system 
of City of Laval 
BACTERIAL GRAM I>ISTRIIIUTION SYSTEMS ANNULAH HEACTOHS 
CENUS II)  ï 0 ï A  1. 



















Sphingomonîs up. 4% 
Acidovonx ap. 4% Staphylococcus ssp. 4% 
P a m c o c ~  up. .<4% 4% 
Pseudomo~ ssp. 
Unidentifîtd 
Rhodococcus ssp. 8% 
10% avobacterium ssp. 
. . . . . . . . . . . Micro bacîerium ssp. 
Baciiius ssp. 
Figure 3.10 Bacterial populations isolated from the StRose distribution system 
at a short residence time ( > lh) in cold water 
rUalïgtnes ssp. 7% Acidovonx ssp. 4% 
Aqaaspirillum ssp. 
Figure 3.11 Bacterial popdations isolateci from the StRose distribution system 
at a high residence time (15h30) in cold water 
Figure 3.12 Bacterial populations isolated from the StRose distribution system 
at a short residence t h e  ( > lh) in warm water 
Fi- 3.13 Bacterid popuhtions isolated from the SLRose distribution system 




Figure 3-14 Bacterial populations isoiated from the Pont Viau distribution 
system at a short residence time ( > lh) in cold water 
Figure 3.15 Bacterid populations isolated from ihe Pont Viau àktributioo 
system at a high residence time (14h) in cold water 
 microc coccus ssp. 8 % -  
Eydrogcnopiuga ssp. 84 





Figure 3.16 Bacterial populations isolated from the Pont Viau distribution 
system at a short residence time ( > lh) in warm water 
Enterococcas ssp. 8% 
ied 
Figure 3.17 Bacterial populations isolated from the Pont Viau distribution 
system at a high residence time (141) in warm water 
phingomonas ssp. 
...................... ..................... ...................... 
Figure 3.18 Bacterial populations isolated kom the Chomedey distribution 
system at short residence time ( > lh)  in cold water 
Hydrogeaophaga wp. 
Acidovorax up. 
Figure 3.19 Bacterial populations isolated from the Chomedey distribution 
system at a high residence time (14h) in cold water 
Metfiyfobacteriam ssp. 6% Staphylooccas ssp. 4% 
Sphingom 
Pscu 
Figure 3.20 Bacterial populations isolated from the Chomedey distribution 
system at a short residence t h e  ( > Ih) in warm water 
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Figure 3.21 Bacterial populations isolated from the Chomedey distribution 
system a high raidence thne (14h) in warm water 
Anndar reactors experiments 
Results frum the grey iron annulnr reacfun - iniîial experiment 
During the coloniration period biofilm and bulk liquid bacteriai densities were monitored 
weekly to estimate the extent of colonization. The chiorinated and non<hlorina<ed -tors acted as 
dupiicate trains during that initial pend Table 3.6 presents the characteristics of the fecd water to 
the annula ~ c t o r s .  The pH was very stable during the experimental period. The pH values of the 
ozonated watcr were always higher than those of the BAC filtcr effluent. As noted in Tabie 3.6, 
DOC values in the feed waters varied during the experimcntal period (2.5 - 3.8). BDOC values 
flucnrated widely with values ranging from less than 0.1 to high values of 1.9 mg C/I.The 
concentrations of BDOC rnay appear exceediogly high. but they were obtained without the use of 
sodium thiosulfate. MacLean er aL(l996) have shown that the addition of sodium thiosulfate a 
quencher of ozone rnay lead to a substantial underestimarion of the BDOC content. Ternperanires 
of the BAC filter effluent and the ozonated waters varied considcrably during the experirnentaf 
penod (1 to 23°C) reflecting che temperature fluctuations of the source water. Egure 3.22 shows 
the changes in water temperature ar the plant and the resulting warer tempeature variaiions in the 
annula reactors. Temperaitues were relatively stable in the annuiar reactors during the fust 150 
days of experimentation. They increase from an average of 1 1 O C  during the first 100 days to an 
average of 15°C during the foilowing 50 days. A smatl difference berween the reactors operateci at 
1 and 15 hours of residence time was also observed. 
Table 3.6 Annular reacton feed water characteristics - initial experiment 
Ozonated Water BAC Filtered Water 
A verage Mh - Max Average  min - Max 
Temperanue (OC) 
PH 
DOC m g  
BDOC (mg CA) 
AODC (x lo5) 
BDOC and DOC concentrations in the BAC fiiter effluent were significatively lower than in 
the ozonased water. On the average, bacîeria were siïghdy more abundant in the ozonated woter as 
compared to the BAC fdter effluent. 
Fixed biomass densities in the reactors were evalùated using the PEPA mcthod and W C  
enurneration after scraping of the biofdm. Results of HPC enumtraîion are presented in Figure 
3.23 and resuits of t-test cornparisons of this data before chlorination are presented in Table 3.7. 
Before chlorination, the fixed bacterial densitics wert generdy lower in the -tors opcrated at a 
shorter residence the ( 1 h). Comparing the different reactors operaied at 1 hou RT, biofilm 
densities were found to be siighdy Iowcr in the reactors fed by BAC filtercd watcr (p=O.O5) (mean 
biofilm density BAC: 4.17 k 2.87~105 /& 03: 1.22 2 0.56~106 /cm2). The type of f d  water 
did not influence fixed biomass densities in the rcactors operatcd at higher residtnce times (15h 
cumulative RT) (mean BAC biofilm dcnsity: 4.79 t 3.26x10Vcm2; 03: 3.44 k 2.3 1x107 /cm2). 
I 1 
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Figure 3.22 Temperature variations in the influent and effluent of the grey iron 
aonular reactors - initial experirnent 
A pseudo-equilibrium was rcached in the reacton after approximately 120 days of 
operation. Half of the reactors were then fed with chlorinateci feedwarer and weekly sarnpling was 
initiated The results presented in Figure 3.23 suggest diai chlorination at the dosage applied did 
not affect the fixed bacterial density. even after a month of constant chlorination. No signifcant 
ciifferences were decected between the densities in the chiorinated and the non-chlorinated reactots. 
At no cime was a free chlorine residual measuted in the effluent of the first reactor (Ih RT), even 
with a chlorine dosage approaching 3 m g  Cl2 at the end of the experirnent. The accumulation of 
corrosion by-products in the reactors is believed to be the primary source of this strong and 
persistent chlonne de& 
Table 3.7 Results of the t-test performed on fmed biomnss values before 
chlorination in annuiar reactors - HPC enurneration after biofim extraction 
Reactors BAC 1h BAC 15h 
O3 l h  t- test -3.49 2.52 -3.53 
Prob 0 .018  O. 0 5 4  O. O Z  7 
O3 15h t-test 
Prob 
BAC Ih t - t e ~  -3.59 
Prob 0.016 
n = 5  
Bold : 95% significative 

At the end of the experimend pcriod, a steady incrase of biofilm density was obsemed in 
the Ih reacton. This increase may have been caused by the incrrase in feed water temperani= 
during the Iast 15 days of the expenrnent. 
Fixed bacterial densitics rneasured by the PEPA before and after the onset of chlorination 
are shown on Figure 3.24. Results of the t-cesr cornparison between reacton befort the onset of 
chlorination are presented in Table 3.8. Significantly lower biofilrn densities were observed in the 
rcacton fed with BAC filter effiuent and opearcd ar 1 h residence ùme (p c 0.001). no significmt 
differcnce. with respect to residence timc. was measund between the ochers (mean values before 
chlorination: BAC I h: 125x107 1 0 . 5 9 ~  107; 03 lh: 4.44 t 0.99~107: BAC 15h: 4.70 + 
1.13 x 107; O3 15h: 4.7 1 k 0 . 9 6 ~  107). When considenng solely the data after the onset of 
chlorination. no signifiant effect of chlorination on biofilrn ciensity was detected These results are 
consistent with those obtained using the WC-scraping measurement In contrast with the HPC- 
scraping resulu. the increase in temperature did not bring an increase in rneasured densiues. It is 
possible thar the observed increase with the HPC-scqing method was brought by a higher 
recovery on EUA medium at 20aC when the water temperature to which the biofilm was adapted 
increased from 1 1 ro 1 5°C. 
The higher values of fixed biomass in the 0 3 - l h  reacton comspond with a p a r e r  
consumption of bidegradable organic earbon. DOC levels in the =ton influent and effluent are 
presented in Figure 3.25. BDOC measurements of the reactors influent and effiuent were 
perfomed weekly during the initial experiment The average BDOC removal values are presented 
in Table 3.9. Higher standard erron reflect the variability of the BDOC concennaùons during the 
experimental period Very small BDOC removals were observed in the reacton fed by BAC 
fdtered water. especially in those operatcd at a lh residencë the. This was to k expected given the 
lower concentrations of rapidly assimilable carbon remaining after BAC filtration. Easily 
biodegradabk carbon pmduced by ozonation is removed during the BAC filtration. Table 3.9 also 
demonstrates that the total arnount of BDOC removed during BAC filtration is equivaient to the 
amouot removed in the k t  reactor fed by ozonated water (O3 lh). Interestingly, the total rernoval 
of BDOC (plant c reacton) coincides for the two systems snidied (O3 and BAC) with a tocal 
removal of 0.6 mgA. This shows chat in full-scale DS. if the w i i y  assimilable BDOC is not 
removed in the plant. it will be available to support growth in the front end of the distribution 
system. 
Table 3.8 Results of the t-test performed on  fued biomass values before 
chiorination in amular reactors - PEPA method, initial experiment 
Reactors 0 3  ISh BAC Ih BAC ISh 
O3 Ih [-test -0.42 6.2 6 -0.40 
P rob 0.687 O. 0008 0.700 
0 3  15h r- test 
Prob 
BAC Ih t- test 
P rob 
n = 6  
Bold : 95% significative 


Table 3.9 Average BDOC removd values by reactors and full-scale BAC filten 
in the StRose water treatment plant 
BDOC removed in l h  reactors 1% reactors To ta1 
Reactors fed with BAC filter effluent 0.07+ 0.3 1 0.182 0.17 0.25 
Reacton fed with ozonated water 0.33+ 0.N 0.27+ O. 17 0.60 
FuU-sale BAC €&ers 0.35+, 0.27 
Reactors fed with BAC filter effluent + 
Full-sale BAC fiters 
Planktonic cclls were dso enumerated during the initial expenment and results are 
presented on Figure 3.26 and Table 3.10 (statinical cornparison before chlorinacion). The number 
of bacteria in the BAC filter effluent wetc slightly but signif~cantly lower than in the ozonated water 
(pdl.003). From Figure 3.26, it can be seen chat counts usually decreased slightiy but not 
significantiy in the fint reacton operateci at 1 hour of RT. The deaease of total counts, which is a 
net consumption of bactena, was striking in the 15 hours RT reactors. These resufts were 
surprising since a net export of bactcria from the reactors was expected. The fact chat the 
differences were not signif~cant stems h m  the high variabiiity of the &ta during the fmt 25 days 
of monitoring (day 78 to day 100). A possible explanaion of this phenornena is grauig. Protozoa 
are more iikely to multipiy in the 15 hours residence urne reactors because of the Iower dilution 
TaLeS. 
Table 3.10 Results of the t-test performed on planktonic biomass values before 
the onset of chlorination in amular reactors - acridine orange direct count 
method, initial experiment 
Reactors O3 Ih 0315h BAClnfluent BACIh BAC15h 
0 3  Influent r-rest 
P d  
O3 15h t-test 
Prob 
BAC Influent t-resr 
Pmb 
BAC Ih r- test 
Pr& 
t r i ,  
A small impact of chlorination was obsmed on the bacteria counts in the influent and 
effiuent of the chlorinated reactors. 
Under the conditions of operation of the fim expenment, rapid and severe corrosion of the 
outer ring and coupons occuned and d t e d  in the accumuliuion of corrosion by-pmducu. The 
large amouns of corrosion by-products rcn&rcd the sampling of coupons dificult A cnirit slowly 
f o m d  over the coupon and it became tedious to retrieve dl of that cmst when sampling die 
coupon. Loosing some of this cnut may have resulted in lwsing some of the overiying biofilm 
leading to an underestimation of the fixed biomass. Moreover. the enurneration of bacteria in the 
hquid phase by direct epifluorcscenco became more difficult in the presence of corrosion by- 
products (messy slidcs). 
At the end of the experiment the interna1 surface of the annular reacton and the extemal 
surface of the rotors were scraped Two rnesuremcnts were compIeted: dry weights of the material 
and W C  enurneration. Measurements of dry weight were obtained after 3 hours of drying at 
1 10'C. It is bekved that comsion by-products constituted most of the material sampled, although 
organic maner from the biofilm was included in the weight after low temperature drying. Figun 
3.27 shows the results of these dry weight rneasurtments and Figure 3.28 the tcsults of the HPC 
enurneration on the outer metai ring and the inner polycarbonate rotor. These nurnbers are shown 
beside average biomass vaiues for coupons in each ttactor. 
The results of dry weights mcasured on the intemal surface of the annular reactors support 
the following observations : 
1) the effect of residence t h e  on corrosion by-products accumulation : more deposits of 
corrosion by-products were found in the reactors operated at a 1 hour RT and fed with 
BAC filtered water. This was not observed in the reactors fed with ozonated water; 
3) the effect of chionnation on corrosion by-products accumulation : nistauied chlorination 
for one month considerably rcduced the arnount of corrosion deposits on the metal 
surfaces, especiaily in the lh residence time reacror fed wiih BAC filtered watet; 
3)the effect of materid on corrosion by-product accumulation : the accumulation of 
deposits on the polycarùonate rotor was Iower per unit of surface and did not follow the 
same mnds with metal surfaces. 
Figure 3.29 (a. b. c, d) presents photographs of the inner surfaces of the outer ring at the 
end of the experimental p e n d  The ranking of reactors in terrns of importance of deposits is 
visuaiiy obvious: BAC 1 hour reactor bebg heavily coated with &posits. Coupons appear to have 
becorne corroded more rapidly than the rtst of the metai surface. Aparc h m  the initial ciifferences 
in surface rugosity which rnay have occurred sampling the coupons requins scraping which 
signifcandy changes the surface of the mctal, increasing the available surface for corrosion. The 
effect of chiorination in reducing the arnount of deposits is aiso clearly observed. Chlorination 
actuaily n v d  the order in which the rtactor werc in terms of accumulation of deposits. 
Results of HPC after exnaction of the biofilm from the rotors of the reactors also suggest 
diat the support macerial is the most important factor in determining the density of € ~ e d  biomass. 
Densities recovered from the polycarbonate rotor surfaces were substantially much lower than 
those recovered on the metal surfaces (1 to 3 Iog). The ciifferences appear to be grtater in nutrient 
poor water @AC) at short residence rimc (Ih). Chlorination did not impact on the density of 
biofilm on the polycarbonate surface. As mentioncd earlier, chlorination had no effect on the 
dcnsities of fmed biomass on metal coupons. This absence of impact is surprishg given the large 
impact of chlorination on &posit accumuiation. Daia of the densities on the inner polycarbonate 
d m  ntggest thai chlorination a d y  sîimulaied biofdm growth in the nurrient poor w m r  (BAC 
fdtcred). 
The amount of deposits accumularing on the surfaces is determineci by a number of factors: 
cornsion rates, nature of the dcposits, rcsistance to shecr stress, and impact of chlorination on that 
resismce. Various factors. such as pH. allcalinity. chlorine residual. chlonne. sulfafe, dissolved 
oxygen. and temperame may influence corrosion rates (LeChevallier er d,  1993). The SrRose 
w a r  bas a very low alkalinity and a low pH. Values of pH measured in the m o n  varied 
Extcrnd surface of thc rotors 
Figure 3.27 Comparison of dry weights values after scraping the internai 
surface of the grey iron annuiar reactors and the external surface of the rotors 
Coupons on the 
annuiar l ~ c t o r s  
Exurnal surfacc of the rotors 
Figure 3.28 Comparison of biofilrn densities (EPC) after scraping the coupoas 
and the external surface of the anndar reactors rotors (values for BPC on the 
coupons are an average of the last 4 sampiing campaigns) 
CAB 1h 
CAB 15h 
Fignre 3.29a Internai surfaces of the non-chlorinated reactors fed with B 
fiiter eMuent 
Figure 3.29b Interna1 surfaces of the non-chlorinated reactors fed with ozonated 
water 
CAB 15h - Cl2 
Figure 3.29~ Interna1 surfaces of the chlorinated nartors fed with BAC fiiter 
eff'îuent 
Figure 319d Interna1 surfaces of the chlorinated reactors fed with ozonated 
water 
becween 6.5 and 7.2 (Figure 3.30) and pH increased from the Ih RT reacton to the 15h RT 
reacton. The average value of pH at the plant's effluent is higher since the pH is adjusted by the 
addition of lime to control corrosion. Fiyre 3.27 also shows that the addition of chlorine did not 
change the pH of the reactor's fezd waters. 
The Larson and Langeiier indexes cm be used to compare the corrosivity of the reactor and 
plant waters. The calculated Larson indexes for the plant effiuent and the water feeding the reactors 
are show in Table 3.1 1. 
Table 3.11 Calcuiation of the Larson Indexes 
O z o d  Watcr 
BAC F d d  Watcr 
Stc-Rose Trratcd Watcr 
Lanon Index 1 : LI 1 = z[so~'-] + [Cl-] / [HC03 -1 
Larson Index 2: LE= [Cl-] / @iC@ -1 
Al1 corrosion indexes (1 & 2) were significantiy higher in the annular reactors feed water 
when compareci, with those of the water Ieaving the treatment plant. Values are much higher than 
the recornmended level of LJî of O. 1 (LeChevallier et d, 1993). Ail operating pH were rnuch 
tower than the pH calculated by the Langeiier index. For the effluent of the St-Rose treaunent 
plant, the equilibriurn pH is estimated at 9.1 (Langeiier indexes of - 1-23 at 18'C and - 1-63 ar 2'0.  
In the case of the reactors feed waters, the equilibrium pH were even higher at 9.6 (Langelier 
indexes of -3.18 at I8'C and -3 3 8  at 2'C). 
The Larson index, based on the d o  of chlorites, sulfates on bicarbonate concentrations, 
allows us to meastue the tendency of the matenal to pining corrosion. The Langelier index is an 
indicator of the tendency to deposit iron on the pipe surface. For both indexes, cdculated values 
indicate that the BAC effiuent and the ozonated water were very corrosive for overail comsion as 
weil as for pitting corrosion. 
Aithough these indexes are frequently used by the water utilities to evaiuate the pH 
adjusmient necessary to provide a calcium carbonace precipitate in the distribution system. such 
indexes are of poor utility for the type of water used in this study. Not only would the pH need 
to be adjusted to a very high vaiue, but the low Ca2+ content of the water would not permit 
substantial deposits to be formed 
Annulair reactors fed with BAC filter effiuent 
- 2
Days after stan-up of the chlorination 
Annuiar reactors fed with ozonated water 
- 2 O 2 4 6 8 10 . 12 14 
Days aftcr s u - u p  of the chio~ation 
Figare 3.30 Variations of pH in the inf'iuent and efnuent water of the grey iron 
annular reactors 
Results fiom the grey iron annular reactors - repeut experiment 
The repeat expenment using the grey iron annular reactors was completed to validate 
experirnental results. Table 3.12 summarizes the characteristics of the water feeding the annular 
reacton during this second experiment. The sampling cmpaigns began after 4 months of 
colonkation. Since chis repeat experiment was completed earlier in the year. the temperature of 
water entaing the reacton varied l e s  han during the l k t  experiment. The DOC concentrations of 
the influent to the reacton were slightly higher than those measured during the fint experirnent. 
Again. the average densitirs of suspended bacteria were lower in the BAC filter effluent than in the 
ozonad watcr. The nurnber of suspended bactena in both types of water was much lower than for 
the initial experirnent 
Table 3.12 Characteristics of the water feedhg the annular reactors - repeat 
experiment 
- - 
Ozonated Water BAC Filtered Water 
Average Min-Max Average Mh - Max 
Fixed biomass densities were only monitored using the PEPA method (Figure 3.31). 
Results of fixed bacterial densities before the onset of chlorination are similar to those from the 
initial experiment obtained using the PEPA methoci Trends regarding the effects of residence time 
and nutrient levels were consistent with those observed during the fmt experiment. Again, fixed 
biornass densities were significantly lower in the BAC filtered reactor operated at 1 hour of RT. 
The results of the statisrical analysis of these data are s h o w  in Table 3.13. Bacteriai densities were 
however signif~cantly higher (1 log) than measured during the initial experiment. This ciifference 
could result from the cleaning and matment of the metal surface before and between the two 
experiments. After cleaning, the rcacton were sand blasted Sand blasting may have incrcascd the 
roughness of the coupon surface and provided additionai sites for corrosion to occur providing 
additional sites for bacterial attachment. A second sand blasting may have removed the more 
corrosion resistant surface layes of the metal coupons. 
As shown on Figure 3.3 1, chlorination did affect on the dtnsities of fixed bactexia during 
this repeat experiment. Densities of fixed bactena in the reactors operated at a Ih midence time 
decreased after the onset of chlorination (O3 1 h: 19 -2kî.73 x 1071~ m2, O3 l h-CI ?_:7. I 
1 . 1 3 ~  l07Icm2 and p<0.00 1) (BAC 1 h: 4.88kl.38~ lO7/ cm2, BAC 1 h-Cl2: 2.4 13 .52  x l07Icm2 
and ~4.03). The decrease occurred pmgressively and biofilm densities appeared to reach a 
pseudo-SUE of equilibrium after 10 &ys of chlorination. Overaii. the demase in densiv dthough 
statistically signifïcant, was not very large. Some Merences in operating conditions may have 
contributed to the. different trends observed during the fmt and repeat experiments : the fixed 
bactena1 densities were higher and temperatures in the annular reactors during the chlorination 
period were slightiy lower (34°C) than during the f m t  experiments (Figure 3.32). The effect of 
chlorine was not carricd ovet to the -tors operatcd at 15 h of midence time. As during the fvst 
experimenr, no f i ez  residual chlorine was measured in the effluent of thc th RT reacron even after 
more than 30 days of cidorination. During the second experiment. planktonic ceUs werc also 
enumerated weekly. The results of direct micmscopic counts are prescnted on Figure 333 and the 
statistid analyses of these data includd in Table 3.14. 

Table 3.13 R d t s  of the t-test perfonned on fixed biornass (PEPA) values 
before chlorination in annular reactors, repeat experiment 
Reactors 0 3  I5h BAC Ih BAC 15h 
O3 Ih t- test -229 8.38 -0.74 
Prob 0.056 0.0001 0.485 
0 3  1% t-tes 
Prob 
BAC Ih t-test 
Pro0 
n = 7  
Bold : 95% significative 
Trcamient Plant 
Raw Watn 
.o.o...... Average Influent lh 
+ Average effluent 1 h 
& Average effluent l5h 
Figure 332 Temperature of the Muent and enluent of grey iron annular 
reactors - repeat experiment 

Table 3.14 Results of the t-test performed on suspendeci bacteria vaIues before 
chlorination in annular reactors - acndine orange direct count (AODC) method, 
repeat experiment 
- 
Reactors O3 Ih 0315h BACInfuertt BACIh BACISh 
0 3  Iq7uenr t-tesr 
Prob 
O3 ih t-test 
Prob 
BAC lnffuent t-resr 
Prob 
BAC Ih t-test 
Pro6 
n = 7 
Boïà : 95% significative 
Overail, the densities of suspended bacteria were Iower during the repeat experiment, even 
though the fixed biomass was dmost ten times denser. These differences are surprising since no 
changes were implernented in the watm trratment plant and plant was not modif~ed and the reactors 
were operated under the same conditions (rotational speed and temperature) for the two 
experiments. The only major difference appears to be the preparation of the surface of the rneral 
coupons. 
Although chIorination decreased the density of fixed biomass in the reactors opetated at 1 
hour of RT, during the repeat expenment, chlorination did not reduce significantiy the nurnber of 
suspended cells. Many studics have demonstrated that suspended biornass is more likely to be 
affected by chiorine than fmed bacteria (Ridgway and Olson, 1982; Herson et d ,  1987; Van der 
Wen& et d , 1989; LeChevallier et al., 1990). But al1 of these snidies based their findings on the 
effect of chiorine on culturable bacteria which are very sensitive to chiorinauon (McFeters er d, 
1986). Our estimates of suspended bacteria arc based on direct counrs (AODC), for which it is not 
possible to differentiate viable from dead celk. During the €nt  experiment, chlorination probably 
resuited in some Limited cell lyses which dÏd not ocnir during the repeat experiment 
The net consumption of suspended bacteria in the rcactors operated at a IS hours of 
residence tirne observed during the initial expenment (Figure 3.26) was not seen during the repeat 
experiment. For the reacton operated at lh of residence Ume, a small non significant export of 
bacteria was measured, Some efforts were deployed to isolate and enurnetate protozoans but ail 
analyses were negaiive. 
Results f iom the polycarbonute a n n u h  reactors 
A third experiment was conducted using polycarbonate reactors to assess the impact of 
nutrient and chlorination on fixed bacterial densities in the absence of corrosion. 
Since polycarbonaie does rcact with chiorine, sevetaj experiments were initiated 1) to 
estimate the chlorinc demand of new potycarbonate and 2) to asscss the efficacy of several 
chemical pre-matment to eliminarc this chlorine dernand. Figue 3.34 shows the magnitude of the 
shon and long term chlorine &maad of the new polycubonate surfaces of an annular rcactor. 
Chlorine &mand of the polycahonatc surfaces is derived from the total chionne demand from 
Figure 3.34 Chlorine demand of a polycarbonate amuiar reactor (chlorine 
dosage of 5 mg CIJI) a) no pre-treatment; b) pre-treatment with 100 mg ClJl for 
I hour; c) pre-treatment with HN03 (10%) wash (1 hour) and chlorination (100 
mg C12/l) for 3 days 
which is subtracted the chlorine demand of the water (estimated in parallel in glas vessels). 
Without aay pn-trearment. most of the added chlorine is consumed widiin 4 hours. If the 
polycarbonare is pre-conditioned by a superchlorination (100 mg C12A for 1 hour). total and shon 
term chlorine demand are decre3scd but rcmain unacccptably hi@. Following a more stringent pre- 
mamient incfuding niaic acid wash (10% voUvol for 2 hoours) and superchlorination (100 mg ClZn 
for 3 days), shon term chlorine dcmand is Rduced drastically. Even after such a pre-ncamient, the 
long term chlorine demand is not elirninated, as show by the difference between the residual 
chlorine concentraiions in the water vessels and the rtactors. This Iong term chlorine demand is 
equivalent to 3.1 mg C12/m2d. In light of these results and @en the facts that 1) chlorinaced 
reactors had residence time of Ih. 2) chlorine dosages applied were much lower chan the ones 
used for the chlorine demand studies (1.5 mg C12A versus 5.0 mg C12/l), short tenn chlorine 
demand by the polycarbonate substratum was considered negligible under the experimental 
conditions use& 
Figure 3.35 and 3.36 present the densitics of fixed and suspended bacteria in the reactors 
before and after the onset of chlorination. Chlorination was initiated on July 14 with a chlorine 
dosage of 1 5  mg Ci2A. The biofilm densitics measurcd by the PEPA method on thc polycarbonate 
reactors were lower than those found in rhe grey iron rtactors earlier on in the season (Figures 
3.24 and 3-31). Two factors may explain these differences: 1) the surface/voIume ratio is 
simcandy higher for the polycarbonate reactors ( 1.9 cmc 1) than for the grey iron rractors ( 1.2 
cm-1) leading to a lower subsnate flux rate; 2) the metal substratum supports more biomass than 
inert polycarbonate. 
Our results are in concordance with those of Camper et al. ( 1995a) showing higher 
densities on mild steel surfaces than on polycatbonate. ffigher densities on grey iron may be 
caused by the presence of a Iarge number of attachent sites developed by corrosion (LeChevallier 
er al., 1993) or by the beneficial influence of autotrophs on the heterotrophic biofilm. The 
accunulation of corrosion by-products may ais0 create hydraulic niches. 
Unlike results with the grey iron reactors, the fixed biomass in the reactor opetarcd ai 15 
hour residence time was much Iower han found in the 1 hour residence time remor. The 
experiment using the polycarbonate reactors was cornpleted during the summcr after the 
expeximents with grey iron reactors. Water temperature varied around 20°C. The lower densiry of 
fned biomass in the 1% polycarbonate reaaor may have rcsulted from the increased growth rate 
of the biofdm in the lh nactor. With this growth occurring in the first reactor, biodegradable 
organic carbon was probably coasumed bcfore reaching the second reactor (1% RT). 
Chiorinauon had a major impact on the density of fixed biomass, even though low dosages 
were applied. This effect was important in the rtactor operatcd at 1 hour of residence time and 
carried over to the reactor operated at 15 hour of midence time. A decrease of almost 2 log of the 
biofilm biomass was observeci in the lh rtactor, wbiie a 1 log decrease was measured in the reactor 
operatai at 1% residence time. 
Numbers of suspendcd bacteria in the influent and effluent of the different -tors varied 
within a small range showing no clear trends resulting kom the effects of residence time and 
chlorinacion. 
Chlorination : 1 J mg CI$ 
J 
Days after start-up 
Figure 335 Biofilm densities(PEPA) in the poiycarbonate annuiar reactors 
Chlorination : 1 S mg C12A 
4.OE+05 7 
3.0EtO5 - 
Days aftcr sract-up 
Figure 336 Enurneration of nispended bacteria (AODC) in ifluent and effluent 
of poiycarbonate annular reactors 
Identificaiion of bacterial isohtes from the annular reactors 
~Most of the environmental biofilm isolates from the mnular reactors (> 92%) were 
identified directly or by genus grouping using the MIDI systems. Table 3.15 shows the 
distribucion of Gram+ and Gram- of biofilm isolates from the annular reactors according to 
residence tirne and water ternperarure. 
As observed in the full-scde DS, more Gram+ bacteria wert isolated in cold water than in 
warm water. The preponderance of Gram- bacteria dccrcased with increasing residence h e ,  again 
in concordance with expcrimental resuits h m  the full-sde DS. in w m  water, nearly ail isolates 
collected near the aaunent plant and most of the isolates from the high residence time sampling 
point were Gram- bacteriavery liüle difference is notcd when cornparing the cwo sets of reacton 
(ozonated / nurrient rich venus BAC filter effluent / nutrient poor). The reactors fed by BAC fiIter 
effluent did show a higher proportion of Gram+ organisms in cold water, but no clear trends 
appeared in warm water. 
The compilacion of the bacterial genus idenW1ed in the annular reactors is consisrent with 
data about the distribution by Gram staining (refer to Tabie 3.5). Most of the genus identified are 
found in both systerns an& apm from a larger number of Bacillus and Hydrogenophoga in the 
ozonated reactors, very few ciifferences in speciation were found 
Trends in divenity and composition caused by rcsidence time can be more easily seen by 
srudying Figures 3.37 to 3.44 showing the distribution of the bacterial populations idenafied with 
the MIDI systems for the two sets of reactors in wann and cold waters. No clear uends in function 
of residence time can be established h m  these figures. 
As rrnilts from the annular reacton were obtained wirhout any oxidant, the differences 
between the w o  sets of reacton can be attributed to the level of nutrienu and the composition of 
the suspended bacteriai populations serving as seed bacteria CO the biofilm. pH values were not 
exady  the same in the two sets of reactors, values king lower in BAC filter effiuent fed reactors. 
This may have contributed also CO the d dierences observed. 
When compared to samples from the hiil-scale DS, biofilm isolates from the annular 
reactors were rnuch less diversified The cause of this lack of diversity in annular rcactors is not 
known, but a number of factors rnay have contributed to these dBerences: 
) Ehe annular reactors were operaieci for a limiteci pied of time (Iess than 6 months) whereas 
the coupons in the full-scale DS wen on line longer. It is l k l y  thar a longer period of time 
is necessary for a well diversified biofilm to be established; 
2) the annuiar reacton from which the biofilm samples were taken were never chlorinated- 
The full-scale distribution systems studied reuived water which had b e n  chlorinated using 
Cl2 or CIO2. Chlorination will affect the composition of the bacterial populations entering 
the system and possibly the composition of the biofilm; 
3) the annular reactors were operakd at pH values lower than those found in the fuil-sale DS; 
4) the srmcnue of the corrosion deposia differed visuaiiy on rhe coupons from the Ml-sale 
DS and the annular rexxtors. Very important differences existed in operationai conditions 
for these two systems as fat as hydrauiic conditons and the presence of oxidant residuals, 
which impact on the accumulation and speciation of the metai oxides. 
Hen again, the same reservations apply as mentioned previously when commenting the results 
from W-scale DSs. The k t  that changing the nutricnt level did not result in changes in the 
composition and diversity of the po~dâ!ions kolateci rnay again be lirnited by our abilicy to isolate a 
rcpresentative population by plate culture. 
Table 3.15 Proportion of the Gram+ and Gram- bacteria isolated from the grey 
iron annuiar reactors 
-- - -- - - - - 
Annular COLD WATER WARLi! WATER 
Reactors Reactors Ih Rt Reactors I5h Rt Reacrors Ih Rt Reacfors ISh  Rt 
Gram + Gram- Gram + Gram- Gram + Gram- Gram t Gram- 
- -- - 
Fed by 32,646 67.4% 20.0% 80.0% 6.1 % 93.9% 0-0s 100% 
ouinateai watcr 
Fed by BAC 56.5% 43.5% 34.0% 66.0% 0.0% 100% 16.3% 83.7% 




Figure 3.37 Bacterial populations isolated from the annular reactors fed with 
ozonated water and operated at a low residence time (lh) in cold water 
Mcaiigenes ssp. 2 
Figure 3.38 Bacterial populations isolated from the annuiar reactors fed with 
ozonated water and operated at a high residence time (1%) in cold water 
Aci .dovonx ssp. 14 % 
phytococcas ssp. 4% 
icrococcas up. 4% 
Other ssp.455 6% 
Unidentifid 
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seudomouas up. 33 % 
Figure 3.39 Bacteriai populations isofated €rom the amular reactors fed with 
ozonated water and operated at a low residence time (lh) in warm water 
Pseadorna 
i ssp. 
Figure 3.10 Bacterid populations bolated from the annuiar reacton feà with 
ozonated water and operated at a high residence t h e  (1%) in warm water 
illdigenes ssp. 
Figure 3.41 Bacteriai populations isolated from the annular reactors fed with 
BAC filter emuent and operated at a low residence time (lh) in cold water 
ssp. 22 
~ ~ u d o m o ~  up.  8% 
Figure 3.42 Bacterid populations isolated from the annular reactors fed wïth 
BAC fliter f luent  and operated at a high residence time (Eh) in cold water 
Acidovorax ssp. 
lHydrogenopbiiga ssp. 8% 
Figure 3.43 Bacterial popuiations isolated from the annular reactors fed with 
BAC fiiter emueat and operated at a low residence time (lh) in warm water 
Pseudomonas ssp. 
Aquaspirillum ssp. 6 %  - - Methylobacterium up. 
Figure 3.44 Bacterial populations isoiated from the annular reactors f d  with 
BAC Wter efnuent and operated at a high residence time (ISh) in warm water 
Cornparison of the densities of fued bacteria in annuiar reactors and full-sale 
distribution systems 
The rcsults obtained using the annu1ar rcactots may be compared to results obtained from 
the M-scaie distribution systems. Results of biofilm densities in the reactors fed with ozonated 
water can be cornpared with those h m  the Pont Viau and Chornedey DSs (Figure 3.45). These 
DSs arc ftd by maunent plants which include pst-ozmation as the last step More chlorination. 
ûverall BDOC levels of the Chornedey and Pont Viau piant effluents were higher than those found 
in the effiuent of the StAose crament plant. Densities of fixed biomass from the StAose DS wcre 
cornparcd with those found in the reactors fed with BAC filtered water (Figure 3.46). 
Carc must be taken when comparing results frorn annular reactors operaîed under steady 
conditions and results from a full-scale DS opcraîed un&r dynamic uwteady conditions.Although 
annular reactors were operated in senes to simulate the gradients of nutrients and suspended 
biomass in DS. opetaang conditions were fundamentdiy different. Equivalent densities of biomass 
were noc exptcted but similar trends wcre. 
For the ozonated water with high BDOC content, trends according to residence time are 
similar in Ractors and full-scak systems. The &nsiaes of fixed biornass were always higher in 
annular reactors than in the full-scdc DS (Figure 3.45). This difference was more pronounced at 
short residence times (about lh) wherc chlorine residuals are mainraineci at ail tirne, Biofilm was 
establisbed in the presence of cidorine in the full-scaie DSs and in the absence of chlonne in the 
annular reactors. At higher residence times, chlorine residuals in the DS were Iower or below 
detection limit in the Ml-scaie DS and the ciifferences between the two systems were less 
pronounced at Ieast when using the PEPA method to rneasurc biofilm density. 
in the case of the St.Rose DS and the reactors fed with BAC fiIter effluent (low BDOC) 
again similar trends with increasing midence tirne were obsenred berneen the two types of 
systems. In nutrient poor situation, it appean bat the method used <O monitor biomass density 
has an impact on the extent of the Merences observed. With the HPC meth* Merences reached 
dmost 2 log, whereas less thaa 1 log of difference was observed when the PEPA method was 
used to me- fixed biomass. This is not surprising since starvation has been show to affect the 
ability of bacteria to k cuit& 
Higher biofdm densities in annular reactors when compared to a pilot loop DS have also 
been reported by Camper er al. (199%). A ratio of about 12: 1 of biofilm densities by HPC 
enurneration in annular reactors to pipe toops using the HPC methoci. These authors did not 
idenw the cause of this difference. 
Many factors may have conaibutai to the Merences between results in reactors and fuil- 
sale DS such as: 
1) tt-le wl!xi& 
The prepondcrant rote of corrosion in controliing biofilm can be drawn h m  the difference 
of rcsults betwem the grcy iron and polycarbonate reacton. Fuii scde dimibution sysccm 
values are doser to the biofilm densities observed in polycarbonate reactors. The full scale 
DS is composed of various materials including cernent, cernent iined cast iron, grey iron 
and steel. Reactors were operated at a pH iower than the values in fuil-scale DS. This 
lower pH favoured rapid and drastic corrosion which rnay have increased the dcnsity of 
biofilm. 
2) &e d a c e  to volume ratio; 
The surface to volume ratio in the mular reactors is much larger ttian the average pipe size 
in full-scaie distribution systems. The surface to volume ratio of an annular reactor is 
equivalent to that of a 21 mm diameter pipe. The surface to volume ratio in a completely 
mixed reactor &fines the s u b s m  loading per unit of timc and influences the adsorption 
and desorption of bacteria to the biofilm. In annutar reactors, it is kept constant while it 
varies in full scale DSs. 
. . 
3) the hvdraulic condmons: 
Hydrauiic conditions in hll-scale DS Vary widely in response to water usage every &y. 
The ml-scale DS data used for chis cornparison were coilected from samplinp points with 
an average residence tirne approaching the consrnt residence time in the reactors. Amal 
residence time at these points may Vary by up to 100% during the &y. Changing fiow rates 
aiso bring large changes in sheer stress in hll-scale DS. It may be possible thaî changing 
sheer stresses are an imporrant factor in determining the density of the b i o f h .  and that 
maximum sheer stresses more or less shave the biofilm. Sheer stresses are constant in 
annular reactors. The Iast factor which rnay influence biofilm density thmugh the effect of 
sheer stress is pressure. Distribution systems are operated under pressure of 400 CO 650 
kpa (60 to 90 psi) whereas the annular reactors used are not pressurized. The Iong term 
impact of pressure and changing sheer stresses on fxed biomass is full-sde DS cemains ro 
be established. 
Fiiaiiy the most fundamentai ciifference between annular reactors and full-sde DS is the 
type of bioreactor. Annular nactors are completel y mixed systems. Full-scde DS are plug-flow 
type of systems with some local rnixing and changing of flow patterns. Because of the nature of 
the biortactor, full-scaie DS harbour a m e n t  of subsnate. oxidant tesidual, frxed and suspended 
biomass. pipe material and even temperature. 
Uiichlurinaicd rcacior 
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Figure 3.46 Cornparison of biotilm densities measured by the PEPA method and 
by HPC enurneration of the biofùm in annular reactors fed with BAC fiter 
effluent and in the SLRose distribution system 
A number of rtsearch snidies have bcen carried out wiîh the aim of evaluating the cause and 
defining the means of conmlling bacterial regrowth in distribution systerns. It is now known that 
several factors may influence regrowth in DS. The strategy most often employed to control 
regrowth is disinfection. but this strategy has on many occasions proved to be ineffective in 
eliminating both HPCs and colifom bacteria h m  distribution systems. The relative inefficiency of 
chlorine in inactivating biofilm and the difficulties in rnaintaining chlorine residuais in corroded 
pipes are serious limits of this sûategy. The second strategy consists of lowering the nument levels 
entering the distribution system, biodegradable organic carbon most likeiy being the limiting 
nument- 
The levels of biodegradable organic matter (BOM) entenng the distribution system are 
influenced by the BOM content of the raw water and by the treatment processes prtsent at the 
treatment plant. Background BOM leveis, which may vary fmm negfigible co very hi&, may be 
reduced by some m e n t  proceses such as coagulation and flocdation. If ozonation is included 
in the treaanent train to disinfect or to controi taste and odour control, additionai BOM will be 
formed, increasing the regrowth potentiai. BioIogical filtcrs placed down flow of ozonation will 
remove some of the BOM, mostly the easily biodegradable fraction, reducing the nutrient loading 
available to sustain biofdm growth in the DS. GAC is an excellent support for biomass in rapid 
frlters and GAC filters opcrated on a biological mode arc referred to as biological activated carbon 
(BAC) fiters. The cornbinaiion of ozonaion and biologid filtration will also decrease the cfiiorine 
de& stabilize chlorine miduais and concribute in limiting the levels of DBPs formed. 
Since 1984, the City of Laval has been using biological treatment (ozonation and BAC 
filtration) at full-scaie at the StAose water treatment plant in addition to operating two other 
treatment plants which use conventional treatrnents followed by ozonation (Chomedey and Pont 
Viau). These three plants use surface source water of s i d a r  qualiq. Their DSs are interconnected 
but each plant has its own zone of influence. Because of this unique situation, it is possible to 
study the effect of biologicai treatment at full-scaie by comparing regrowth in these three DSs. 
The results of the snidy of ml-scaie DS establisficd that the maximal bacterial &nsities at 
sampling points in the St-Rose DS (low nutrient from biologicai treatment) and those in the 
Chomedey and Pont-Viau DSs (high nutrient from ozonation) wert not very different. 
Temperature was shown to be an important factor with higher biofilm densities measured in 
summer. The distribution of biomass densities as a hmction of ritsidence time differed between the . 
two types of DSs. In the case of the nutrient rich DS, biomass peaked at mid-point of the DS afkr 
the disappearance of chlorine residual. III the case of the nutrient poor DS, biomass demascd 
sIowly with residence time. These results suggest that the total biomass produced in the StRose 
DS was less than those in the two ocher DSs. 
Detennining the effect of a factor like variation in BDOC in a full-seale DS is not an easy 
objective to achieve. Several factors corne into play in a distribution DS and it is very difficult to 
attribute a ciifference in bacterial &nsity to a demase in BDOC only . In the Laval DSs, important 
ciifferences other than BDOC levds were prcsent, such as the type and dosage of oxidant and pipe 
materiais. Due to the complexity and interdependence of severai factors which regdate bacterid 
growth in DSs, tests with annuiar reactors were conducted in paralle1 with the DS study in order to 
validate the full-scde resuits. It was expected that clearer conclusions couid be drawn from results 
obtained using these semicontroiled more simple systems, even if they were fed with plant water. 
The experiments using annular rtactors focused on measuring the effect on regrowth of 
reducing BDOC levels through BAC filtration. Residence time and chlorination werc intfoduced as 
design variables. In addition, the effect of pipe matenai was studied by comparing results in 
reactors made of corroded grcy iron or inert polycarbonate. 
The studies conducted with annular reactors demonstrate that, in the absence of disinfectant, 
reducing BDOC by biological filtration will dtcrease the dcnsicy of heterotrophic biofilm This 
effen of biological filtration was cleariy observed at a short residence time. simulating a point of the 
DS locared near the plant. where the easily biodegradabk substrate is consumed. In rextors 
opemed at 15 hours of nsidence tirne. no ciifferences in dcnsities wen  measured, suggesting the 
mle of BAC filtration in concrolling regrowth at the front end of the distribution system. Constant 
chlorination of the reactors ac doses of 1 and 1.5 mg Ci2A for more than a month did not satise the 
entire chlorine dexnand of the annula reactors. Very signifimt corrosion on the interior surfaces 
of the grey iron annular r a t o n  exened a significant chlorine demand in addition to providing 
anachment sites for the bacteria and to protecting them subsequently against the action of the 
chlorine. Chlorination did not reaily reduce the densities of fixed bacteria, dernonstrating the 
inability of chlorine to control biofilm established on corroded iron surfaces. Chlorination did 
impact on the totai number of suspended bacteria (AODC). appiied chlorine dosages being too 
small to cause ceii lysis. 
Both in the absence and in the presence of oxidant, the importance of the pipe material on 
the growth of biofilrn was obvious. Indeai, the expcrimentai results showed a major difference 
between the densities of the biomass fmed on corroded grey iron and those fixed on polycarbonate 
in the absence of chlorine. This Merence, attributable to the nacure of the material, is grtater than 
that amibutable to a reduction in the conantration of BDOC by biological filtration. In the presence 
of chlorine, an immediate reduction of the fned  biomass in the polycarbonate reactors was 
measured, and this effect was carried over to the reactor operated with 15 hours of residence Ume. 
Perhaps the most important conclusion on these studies is that, for the Laval water, corrosion 
conrrol is more important than BDOC control or chlonne residual maintenance in detemiinhg the 
levels of fixed bacteria 
Before conciuding on the impact of biological filtration on regrowth, some caution must be 
taken. Biofilm densities are no doubt a good indicaror of regrowth but additional understanding 
would be gained by taking into account the activity and the composition of the biofilm. Some 
information about the biofilm composition were obtained by the fatty acid profiie identifications. 
These identifications suggest that reducing BDOC by biological filtration will not impact greatly on 
the speciation and diversity of bacteria in the biofilm. such as was dcmonstrated in the annular 
reactor studies. Results from m l - d e  DSs suggested otherwise. It may be that other factors in the 
full-scaie systems, such as the type and dosage of disinfectants, caused the differences in 
speciarion and diversity. It is to be remembercd that bacteriai identifications based on the MIDI 
systems require a step of pi= culture and are influenced by the culturability of the bacteria 
extracted Biological filtration is often associated with an increase in bacterial load in the water 
discharged by a biologicai matment train. This study has s h o w  that bioiogical filtration at the 
StRose plant did not incrtase the bacterid load entering the DS. This is true both of the full-scale 
DS and of the annula. reactors, where we recorded comparable vaiues for the two types of 
treatment. 
In spite of the fact that the biofilm dcnsiaes wcre always higher in the annular =tors rhan 
the values measured in the City of Lavai DSs, annula reactors are good diagnostic twls. Trends 
seen in annula reactor were dso  observed in full-scde DSs. Differences in values are to be 
expected given the discrepancies in operational conditionk bctween rcai DS and annular reactors. 
h u l a r  reactors are much easier and cheaper to use ttian coupon devices on full-sde DS. 
Finally, modelling shouid used to interpret data from full-scale DS. In the absence of a 
mode1 taking into account the e f f m  of chlorination, nuaients, temperanrre and residence tirne, it is 
diffrcult to compare biofilm dcnsities rcsulting from different combinations of environmental 
conditions (remperanue, oxidant residual. rcsidence time, etc. .. ). In simple syst tm,  such as the 
annular reactor, modelhg is a usehl tool for research, but data generated can be directiy be used 
by utiiities to predict gcneral trends. 
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ANNEXE 2 : 
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ÉTUDE DE L'ÉVOLUTION DES ACIDES AM& TOTAUX 
DANS DEUX FILIÈREs DE TRAlTEMENT D'EAU POTABLE 
Génie Civil, Section Environnement 
Chaire Industrielle CRSNG sur E a u  Potable 
École Polytechnique de Montré& CP 6073, succ. Centre -Ville 
Montréai, Q u e k ,  Canada H3C 3A7 

Total srnino acids rcp-r a d W o n  of dissolvai arganic mattu (1 to 3% of DOO. but 
account for an important pan of the chlorine dcmand of u u d  watcr (JADAS-HECART. 1989: 
HUREIKI es ol, 1994). MOC#WCT. rtccnt wodc by HUREMI er d. (1994) h u  saggcsud thac somc 
amino acids f o o d  in surfice waters rnay ctprrsrnt a significyit fracaon of the p.m~on of some 
organohalogenaicd disinfection by-prodricts @BR. ft is a h  passible that toui ~ n u r o  aclds mount 
to an importuit friction of biodcgndabie orgMic carbon (BOO. These c h a m a a m  . . CS of the Ynino 
a d s  suggtst that m v i n g  thtm by a~tmmt  wüi h p m e  water gualiry, bath h m  a biolo@ai and 
3 cfraniui @BP) subiity aYldpoint 
(1) asscss tbc seasonal variabiiity of the rtmoval of i x u  and combinai m i n o  jfids by diffcrenr 
uumuu pmccsa in two CYladian wara aclrmcnt plants h m  Lsval Cicy (Québec. CANADA): 
(2) monitcrr the fact of lotai m i n o  acid in the distribation s y s t # ~  of th- LWO plants with the 
objective of comlacing totai amino jcidsmith biodcgradablc organic carbon ( B O 0  and fixed 
barPrial di-Mry. 
Sampling wu conducttd in rwo wao# atamtatt plants d~ St Rose watcr uuanent plant (100 000 
m3/d) which ws convention4 u u r m a t  (dpamic s d h g  and dual-& fïieraaon on m d  and 
anrhraatc) foliowed by oronarion, pH adj us un en^ and post-chlorination using eithcr chiorinc or 
chlorine dhxidc. The second p h t  nndied is the Chomtdty wutr truuncnr p h t  (180 000 m3/d) in 
which Eh foiiowing ptoccssts art uxd: convenuonal waneni (dynamic rcttling md dd-media 
fïiaacion on sand and anthnçiu) foiiowcd by oronarion. second stage filmrion on biofogid mivarcd 
carban (BAC), pH adjusrmcns Md posr4thxkuion using chlorine dia* Samplts wcrc COU& in 
Lhe twa d i s e h a o n  sysrcms accordbg to the d e n c e  Pme of the wata caiculatcd by a hydraulic 
rnodd. Samplcs wae taken dirtcriy h mraII (1 Scm. dia) d u d e  iron p i p u  
Rcsulo of tht rnonimring of ttic a u m e n t  p b u  show a very saong &axase of rotai amino jci& by 
coagaliuion-flocplation-scniing (34 CO 72%). F i  sage duaiincdia fil-on may incruse or d- 
the conmuarions of toral anrino acids ~SCSXI~ dcpending on ttct thne of ycar, Ozanauon incrrues. in 
dl bat one use du wnceauiuion of tord amino acids (20 to 100%). To document tht sourct of this 
incrase, wc vcrifïai the yields of hydrolysis of amino aads found in namral mauix unda differtnt 
condirions of hydrolysis. nie objccrive of this expaimcnt was to verify if mon mingent hydrolysis 
conditions would libaatc samc amino acids Iuiiccd ta mm complcx smictarrs found in rijnual waters. 
if this was the case, it wouid cxpIain why we obrained higha conccnrrarions of toral amino acids sftcr 
oumarion. Renrlts showcd that the condifions of hydrolysis uscd by B E R E  et d. (1994) arc optimal 
for recway in ttie nsnaat w a m  d c d  (sand yid anthracite oIta ctfluent). 
No d o n  bcnuccn BDOC and toui  amino acids was obsaved This may corne h m  the 
fact that topl Mgna acids rrprrscnt a variabk kamion of thc corai pool of biodegradablc orgYiic arbon 
dcpadiag on the somc wata composition and on die trc3~ntnt proccss applicb In the use of the 
som# wrtcr smckd. total amino aci& rrprrjcntcd a major M o n  of the biodcgdablc o r p i c  
urbon pool: more than 42% in raw wam anci more than 45% in BAC fiirtr effluent These high 
popnions may pYaally be expiainmi by the eutrophic scatc of o u  source watcr snd by the mcttiod of 
BK-& 
In conclusion. amino acids tcprrsent an Vnporunt W o n  of biodtgmhùie orguiic urbon which a n  
bcst bc mnovcci by op- coagulation-flocuiaeion and scttling. biological neamuit md 
chlorination. It is prcfaable to remove moi amino acids M o n  chlorination in ordtr to Iimit rhc 
formacion of undtsirable DE% 
Mots Clés : Aada  amin&, C d m n e  organique biodégradable Traitement des eaux 
potabtes, Rbauu de distribution 
Bien que ptbtnu en faibles conccnuiuions dans les eaux de SUZfaCe. les acides aminés libres tr 
combinés sont retrouvés A touw lu étapes dc traiounent d'eau potable (LE CLOIREC-RENAUD. 
1984; SCULLY er al.. 1988; BERNE rial, 1994). 
Les &cm de diffirenus kapu de maicanent sur la otacur en acides aminés ont é& documcncés, mais 
i'évolation récene des recfiniqPcs dyrisues permet de mieux évaluer les conccnaauons r&IIa se 
trouvant dans les eaux potables- Une diminuaon des acides aminés libres a été obscrvde a p r k  
floudacion-coagulation (LE CLOIREC er al,. 1983; LE CLOIREC u RENAUD. 1984). Lan d'une 
étape d'ooonation. une augmcntoaon & la tcnaa en acides aminb libres a cüjà é t i  rapport& (IADAS- 
HECART. 198% LE CLOIREC-RENAUD, 1984). Par ailIuxs. IADAS-HECART (1989) a noté une 
diminution & h mtm en acides aminés Lib au niveau & la filnarion sur c h b o n  actif biologique 
(CAB) de i'utine de prodnction d'eau potable dc Choisy-le-Roi Ce phénomène ponrrait tue amibué 3 
une assirralation biologiqric. Une dùrrinuuon des acides aminb totaux a été égaiement no& sur I'uu 
& i'psine & Méry-sm-ûiise I o n  d'une étape de filmion biologique (BERNE eraL 1994). 
Ceae M o n  du carbone argsniqnc dissous. prberiœ à de faibles concenaations (1 A 3 % du COD), 
conaimr: ane M o n  imponanœ de la danaiidc ai chlore des eam mitéts (JADAS-HÉCART. 1989 
HUREIICI er al, 1994). De plus des travaux réaiis& par HtlRf.JKI et d.. (1994) ont montré que 
cffgins acides amin& cemavis dans les eatm & mface sont forcmmt prfcancars de cornposir 
arganauo- 
La mtsurt des acides aminés dans les f+es de aaimnent d ' a  poQbie mtt un nouvel i n e t  en 
raison de Icur aptirridc à la biodtgradaaon- i e s  acides amina libres, ct les acides aminés combinés 
après hydrolyse çomimcat des subsaats rapidement assimilabitr Le rrndcmurt de croissance des 
acides aminés Libres tst le plus élevé (aiuimn 0.8) dtpassYit aux des dcohok des &anes, cies sucres 
et d u  acides o e q u c s  FOEMOLLY ez al- ,1992). kur prisencc P la sortie d'usine, m u r  sous h 
forme d'acides aminés Libres rrpkunrt donc un pomuel de rccroissancc CIcvC même en faibles 
concaimtions, a qui peut I i f f c c ~ ~  I' évolution de la qualité de I'eau daru le nisua 
En coajeq~tnct. cette étude pr#cnu donc le suivi de la ruuur en acides Srninés ~ P U X  cians deux 
filiiirrs de mitanaau d'ean patabk cinadrcnnc 9 Ville h v a i  (Quc'bar. CANADA) a L'enlhremcnt de 
cemc b d o n  du a h o n e  orgmiqu biodégradable ai foncxion des variarions saisonnières. 
N o a  deuxième objectif a consisu suivre L'évolution de ceac k t i o n  de la m a a h  orgrnique 
biodégradable dans le rise;ru de disriburion tout en essayant de 1) c o n d u  A S&olution du COB en 
raiant comptt & cellt & densi& bcdficnnes Libres n nxQ. 
Description des deux Bihs de tniternent et dm &uux de distribution éîudiëi 
La fi- 1 iltasoc les d i n h t c s  itapcs & aitancnt des deux usines étudiées: Chornedey et Sainte- 
Ruse (Xie & Laval. Québec. CANADA). 
L'usine Chornedey puise son tau imxu dyis ia rivèrc cies Prairies. La uneur en carbone organique 
dissous des eaux de cenc rmàt varie saisonnièrement de 5 à 8 mg Cn de COT. Gac filière de 
uaitcmcnt e t c  lesétapes suivantes: coaguJation (aiun a nlice m i v u )  et déuntauon dynamique, 
Eiiuarion bicoudu na sable a anthnQu suivie d'Mt orrination et d'une post4ésinfation par Ic chlore 
ou Ie bxydc de d o r t ,  Le débit nominal de ceac usine cft de 180 000 m3 Id . 
L'usine de Sainte-Rose puise son can htt dans la rivière des ~ i l ~ e - & s  Le  a u x  de eue  rivière ont 
une eucm en carbone organique qui mie avtc I t s  saWm (5 - 8 mg C/l de C m .  ï~ amcririsuque 
majeme & ctnc usine est la prbuict d'un uaittmcnt biologique combinant une ozonation et une 
filnarioa sur charbon actif biologique désïnftc9on f d c  est &m& par ajout du bioxyde de 
chIo= Cecit usine, d'un d&it nomid  de 1 IO 000 m3/d, aire un &it moyen annud de 65 000 m3fd 
Figure I :  Descnptïon des deux: wLics dc producfion d'eau porable d la vii ie dc Laval (Q~dhc ) .  
Les réseaux de ces deux usines. quoiqw rd* en leurs auémit& possèdent des zones d'influence 
bien àéttrmin&s. Les temps de séjour de l'tau a u  différents points d'&hancillonnage sont estimés 3 
raide du logiciel PICCOLO ui simulanon -= partir d'une base de données O u a E  avec nom 
noeuds. hs écimtiiiocis sont prékvés dimmntnt mr des conduires secondaires & fonte grise & 15 
cm de diamètre, offrant Ynsi un rapport "sttrf3ct de conduire / volume d ' an"  (AN) &vC. Les 
khanalloru sont préltvés avec un m k  dc Pitot modifiC pamaunt d'édiantillonna sur toute la section 
de la conduite L'au circule h travers un tube de M o n  p r h h b l ~ ~ l ~ l t  désinfecté a rince abondamment 
par l'cm du réseau. Lts points d'échanrillonnage sont ripar9s sur le rése3u d o n  le temps ck sijour (03 
a 15 brcs). Des prétèvemtnt addiuonnels sont dfequis dans Ics culs-de-sac an temps dc séjour 
indéfinis mais ntpériturs i 14 h a m s  (Su-Rose) es 25 heures (Chornedey). Le choix de n e  pas 
k h i I d 0 ~ a  chez l'usager est jm@é par la d i m o ~ o a  réca~u de finiluencc dc l'cndt de service 
sur  Ia qaalité dc I'uu pdevœ ( P R E V m  a uf.. 1994). 
Tou& h verrerie utiiisit lors des expincnccs cst pttaiablanmt kvœ i I'aci& chlorhydrique i 6 N. 
puis MC& i l ' a u  milli Q produite par one unid Miliiporr. De plus. touu la v d t  nitcsssirr pour 
I'itapc d'hydrolyse des acides aminés a 1s boutcilles en v a  t n n k  udiséts pouf les @Ièvcmcnts 
des CEhangUons sont pYsCts an four à 500 O C  pendyrt au moins 4 h e m  d ' d e v a  touu rncc de 
matia+ organique. Des gsnu sans poudre sont utilisis pour évim toute conuminacion 
W y s e  des acides aminés 
L'anaIysc des acides aminés libres est effecmCc par chmmatographie liquide haute p e r f o m n c t  
(0 suivant la technique de dérivarion prénilame 1 l'onhophradialdihyde (OPA). Le principe de 
cutt méri~odc est la rémîon & I'OPA avec les acides aminés primaires en présence & rnermpw2 
éthanol par laquelle sont formis & dérivés uoindofiques chromatographiabls sur une phase 
statioluiairr apolairc a détcaabies par fluarimémit. 
La chaine HPLC udisée comprend un injecteur automatique WA'IFRS 717 WSP. p r ~ g m n m i  en 
mode aumaddition permettant la dérivation dans la boucle d'injccrion. et une pompe (système 
roncrdeur WATERS 600 E) h gradient d'&ution, La détection e s  assurit par un spazrofluoromiat 
(M-470 WATERS) ajosté h une longueur d'onde d'excitation de 345 nm et une longueur d'onde 
d'tmiuion de 455 nm La dpamion  des acides amin& est rédis& sur une colonne Cl8 Deira-Pack 
WAïERS. L'acquisition des données cst aairit par nn l o g i d  Millmium (WATERS). 
Condiriont GdIrrrion 
Lc choix de Ia coionne et des conditions d'éiution a & rédisé par BERNE er al, (1 994) dans le cadrc 
de sa mitvaux & th& de doctont QUC@W modincacions sont apportées aux condiaons d'Clurion. 
te maintiui de la mnpiranirt de la colonne & 37 aC est nécessire afin d'nbmir une rnciIIeurc 
résoiuuon des pics diff&ultS ~CÜICS aminés anaiysés. panicuiièrrmtnt une risoiuaon suffsyitc 
p a i ~  ia kfionine. la valim a k phénylalanine. Le tableau 1 présenu le pdicnt  d'bhrion utilid Ion 
de nos analyses. Un proN ckOmiUOgritphique de 15 acida aminés libres séparés dans nos conditions 
d'analyse est priscnd dans la figure L 

L'tcodc du rrridanmt d'hydrolyse en milieu acidc a été rédi& par HUREMI (1993) pour la &es 
conditions dliydrolysc a h différentes concenaaxions pour deux mudes. arg-lys-glu-val-tyr er 
da-lcu-&-lca. i ' d y s e  des andts amin& lüd& rprts hjrQoiyse d e  a montré qu'aucun des s u  
acidts yninb pris en comptc n'est signifihanmt aff& par It ua i t tm~~t  de l'&fiuitiiion. 
Mcsara  du carbone orgaaique dissous (COD) et du carbone organique dissous biodégradable 
(CODB) 
Irs analyses du COD et & CODB sont &an&s sur un appareii Dorhman DC 180 par oxydation 
UV-paniJLatt am filmation sur pnc membrane & 0.45 pm fa mirhade suivie pour l'analyse du 
CODB est ccitt décrie par SERVAIS et al.. (19û7. f 989). L'inocPfnm utik e s  de L'mu bnirc filtrée 
mr manhane de porosiui de 3-0 p n  Pom s'assurer que le c;abone soit 1'Uimcnt lunitant la croissance. 
ont solution dc sels rninéxaux tsr ajourh sux innibarioas. 
L EReîs des d i f f " î s  p d d b  de mitexnent sur h teneur tn acides aminés toraux 
L'analyse des acides aminés tocaux après hydrolyse a été rédide apds chaque étape de miurnent afin 
de montrer 15nfIutnçc de cts différents pnrddCs sur leur rtneur. Les résultats de la teneur en acides 
am%& totaux. expnm# en mg C/I. détanrinés à différenw tmpcs de a;iiruncnt de La ftiière de 
traitement cie Chornedey sont pc&entés à la figmc 3. Le suivi des acides aminés rocaux a d'abord id  
dahé sur une cau chaude h 16 OC (21.09.93)- Un dcrnriQne &)iantiilonnage a ai Liai en wpx hides 
(< 2°C) te 3 1.0 1.94, 
De même, Ics rbitats dts mesures effcmub sur la mière & Se-Rose sont présentés t la Figure 4. 
Deux khancilionnages ont été effccmb en eaux chaudex un prunier le 25.08.93 ( W C )  et un 
dcuxitmt le 28.09.93 (160f). Pour cc dnaaèmc ~ t i l l o ~ g c .  l'analyse des acides antinb rotaux n'a 
alors td rédis& que pour rxn effluent dc la filmuion biauche sable a  an^^ un effluent de 
i'mna9on a un aflucnt de la fiinaïon CAB. Deux édmtiilonnagu addiao~eis ont & compldtés en 
eaux froidtt Iu 25.01 94 n 13-03-94 (< 2T). 
Eau brute 
Dans l'mu bu. on nou que la concenuaion en acides aminés coraux a r  rriarivmcnt aabk (1  17 3 
141 pg à I'urccpaoa de L'échantillonnage d'hiver du 25.01.94 b Saine-Rose, avec une valeur 
«méc de 251 pg C/I, Ces ç a l t c e n ~ o n . ~  dans ks eaux brutes sont u r a d r h q u a  de celies d'eaux de 
surfsce euwphcs. En effc: pour des eaux de rivières. les conmtracions en acides minés totaux 
dissous varient de 50 2 1 Jlg CA. k canccnaaOans sont du m h c  ordre que celles imsurh par 
BERNE cr uf. (1994) qui rapporte des concarmuions dans les uux h r c s  & l'ttsint de Méry surqix 
sV&d&+nnui t  mue 100 et 150 pg CR LYïLE et PERDUE (1981) ont ytm mesud des eoncenaaaons 
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Figure 3: Variations smjoNultes de la teneur en a& ondes m m a  dans l a ~ e  de ~01~tentetu d 
l'vtine dc Ste-Rose (EB: e a  brute. ED: eau à é s d e .  EFU: un<fihde sabIclOnchtacife. E03:  eau 
ow& EFGIB: uutjThie CAB. EU : effiucnt rrsinc) 
EB ED EFSA E03 EU 
F j g ~  4: Variaduns Smsonnièra de ia teneur en ac&s cuninLr mmrr donr lajWre de m i a e n r  ci 
rusine de Ciwncùq EB: eau brure, ED: ettu dk0111ie. EFSA: eau fiInCe sabld(~i~hracirt. E03: eau 
ownic. EU : @ïuent usine) 
Des diniinunans impwcantc~ (34-7205) ai acides aminés iomx ont & oôscwées aprk coapbion- 
flocdarion avec ajout d'duo et & s i l i i  aciivée u A la décanmion dynamique C e  tuidance a éti 
signai& par iE CLOIREC a cil. (1983) concemant la teneur en acides aminu libres D'am ces 
mêmes auteurs cent étape pourrait mnoat favoriser L'üinùnsrion d a  acides minés combinés 
L'augmentation & k charge ionique a l';ibaisxmtrt du pH à une valeur d'environ 65 sui= a i'ajaut du 
&(SO&. f~varist fa acaaaliaaon des protéines et lem précipitation ou Ieur adsorption dans les 
flocs. D'ailltPrs plusietas techniques de pnkipitation des prot&a font appc! ai unt combinaison de 
mittiodcs dont L'ajour de sels ou de coaguluiu dt polymhs, a le -ras 3. h fiocdaion ( B a y  er 
O U .  19861, 
& fïïpJfion b i a u e k  QI @a duge a M effet vviabk sur la cancmaxcion en Jcidcs aminés 
COOPX. GMmlanms on note une augmentation. de l'ordre & 20 55. qui p o d t  résulw de la 
décomposition tt dt L ' u ~ o n  da matières algaies ~ u l t c s s  par ces filtres. k s  aigues pavent 
rckgaa d# conccn~ons mtsar~blu de subs~~ts rapidement biodtgmhùIes, comme des acides 
amin& et des matières protéiniques (CONNOLLY er uf., 1992). Ce rcivgnagc e s  amibuable i 
l ' d o n  acaraccllulaat, a II lyse ou utcarc aux pmes lon du broucage par les prorozoauts 
L'ozoMtion angmcate. à l'cxctpaon d'on seri1 cas à l'usine Stc-Rose ft 25.01.94, la conc#irrauon 
mtsrirabk ta acides arnhés. Ccae a t t ~ ~ r a i o n  varic & 20 h 100%. Comme cmains acides aminés 
iibrts ou combinés dans ck smcmrcs pepadiques sont déauici par l'ozomion. ccat obscrvacion peut 
smplcfianre (HUREMI n aL ,1994). 
Pour confimicr cent hypothèse une ttvbification des conditions d'hydrolyse a 6tt rédis& afin & 
p k k r  si un anefan de fa drhodc d'ùydrolyst tst à l'&@ne & i'aupcnraùon observée des acides 
amin& w t m  11 es possible que l'hydrolyse, dans k condirions ualisies. ne permette pas une 
ricaptraMn compitot cks acides aminés prbnitr, a démise ou sous-estime ont *on de ces acides 
aniinb; ks condirions n'étant pas assez poussées pour Libérer tous les acidcs aminés liés dans des 
smamcs pmt&kps oa d'a9acs suuc~nrts plas complcc~ Dts essais ont iuf réaüsés pom M u e r  
L C i  de L'&tape d'hydrolyse sur différents acides aminés libres. dans la gamme & conctncmions 
mavQ cians k s  caox & sarface émdï&s. Des sol- ttaions dc 15 aci&s aminés libres ont été 
anaiysks avaut ct apris hydrolyse ar?irlr 
D'autres cxp&icncct ont été riaüsiet mr des eaux namrrllts pour a s  mëmcs différences conditions 
d'hydrolyse. L'tao émdk a Cté préicv& à L'cffiuent dm l3tl# yble-anthrante a i'usine de Su-Rosc, 
c'est à dire au point où nous soupçonnions unc sous-évaiuaioa (28/10/93 a 9 O C ) .  k acides aminés 
d'une eau de d a c c  sont présenu sous forme & rnoiécuies c o m p l ~ c s  qui sont oxydtu à L'étape 
d 'omdow cette oxydation fjcilia la Libération dts acides anouiis qui les composent a favorise leur 
dttecrion après hydrolyse Les mis conditions d'hydrolyse  ann nits pour cette Carde sont Ics 
suivantex 
- 3 heures à lu) O C .  conditions opchdes deourninb par BERNE er al. (1994) sur des u u x  d a  
filiàcs de aait#nait hn* 
- Sû minutes à 150 O C  codmons u~%&s dam la bibliographie. 
- 22 heures à 115 O C .  conditions CO- et giniralement u a l h k s  pour 1hyQblyse dcs 
pro- 
Eau îûîde sur cfurbon actif biologique (CAB) 
Comme le m u e n t  nos i'éqc & postoxybton par k bioxyde & chioit diminue la mtur 
cn acides amints tocaux (12 à 39% ), k s  résultao rédis& conccniuit h demande en bioxyde de chlore 
de onze a5da aminés et d'un pepti.de (INREIKI er GAUTHlER 1994 ont pourtuit çonkné la rris 
faible rémivité des acides aminés avec CH oxydant Les ciana&s en bioxyde de chlore obrtnuts dYis 
des condicians siniilair# i ceiles udbées à l'usine de uaitcmcnt (pH 8. tampon phosphate) sont 
négiigubics i l'atception d a  acides aminés priscntant un cycie ammvique d v C  (tyrosine) ou un 
glmpamlt soufie (malionint). 
La postdési&xion l'usine de Chomtdty dmant ia përiodc eJtivaic s'cifeczuc par ajout du chiore Les 
rispltats de la  or en acides aminés mtaux anaiysés à la sortie de i'usinc le 29.09.93 monmat un 
ahrnrnvnt & plus & 60 96. Ces rbultats s'cxpiiqucnt par h gmdc W v i r i  de la plupan d a  acides 
aminés avec le chlore (HUREIKI cf d.. 1993)- 
L'ainmnat d'acides aminés ri S é q c  & post-dbinfaxion par k bioxyde de chiorc & des usines Se- 
Rose (19-394) a Chornedey (12%) est -oc étant &nn6 lm faible M v i d  avec cer oxydant 
Ceci pourait s'expliqua par ks ilémcntr suivanrr (1) dans la usines i d é e s .  lc bioxyde de chiore 
est produit A panir du chionte de sodium en pdsmce d'un excès de chiorc (de moins de 10%). il y a 
donc du chlore dans i'em dérinfCCI# et la fornianon & faibles concenuarions de AOX dans les au 
dkinfcctks au bioxyde dc chiorc en usine a déjà Cti rapponct; (2) avant d'aacindre la post- 
~ e c z i o n .  i'ean ozonée séjomne dans un bassin & rrlivemcnt (usine Src-Rose) ou dans le premier 
bassin du bassin de ~ C c o o n  (usine aiomedy)- Le temps dc séjour dans le bassin & divement 
pcm ancindrt 30 minutes pendant lesquciies nibsisrr un rtsiduel d'ozone mtsur;ibIe en hiver. L a  
desmaion des aadcs aminés Librrs par I'ournaüon pourrait donc se pounuivre dans a s  bassins. Par 
ailleurs, la fomwion des aidâaydts ne se poursuit pas dans ce bassin en aux froides ( G m  et 
WEINBERG. 1993). 
2 ~Y;iturc d u  acides aminés auaiys&: Évoiution dans les fiEres de tnitemtnt 
Les acides aminés dks~us a pamcalairts prisuittrit unt p h e  non nigiigcjbte dam les phinomanes 
biologiques de lu&- Ils çonsriment une s o n  pamticilc d'azote Ünportanre dans le proctrsus 
du déveioppancnt & phytoplanaoas. Assimil+ nfargrib par I t s  planmns et les bmérics. les acides 
am- sont susccpubles dc ptbaim des Mnations de leur meur et & Ieur name ai fonction du 
miliea et des saisons. ta bbliagaphic souligne la prédominancc dans ta eaux des rivières de la 
glycine, de l'alanine et de t'acide asparrique -AN. 1985)- 
La figure 7 prbairc les meurs des c;uix brutes en acides aminés mcaux majoritaires. exprimés en 
mg Ch en fonction des aiJoas. En @&al la giycînc. i'aàdt arpamqut, i'acide giufamiquc ia sérint. 
l'alanine. Io leucine et la lysine, sont m u v é s  dans I t s  dcux eaux h t t s  et poar les deux périodes 
d e  et hivanale 
Cbomcdey Chonudey SbRast Ste-Rose 
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Tableau 2: LLniW dr déterrion (LD) caiEulits pur 15 arides amUrCs libres 
obsav& pour la .IhT(r( aminés meiwc (figures 3 et 4). 
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Ces rbaltao noos pmumt de constarer qot la plrrpart dts ôcidcs aminés majoritaires sont enlevis en 
p u k  parrit h L'étape de la -cation Une légirc augmaicuion est toutefois notée pour la giycint et 
la saiat dans la période &aie alna qne durant La période h i v d c  la f i o n  sur sable conduit i 
une 16- diminotion dc la conanaation de ces acides amui&. L'oronation augmente la teneur 
individucile dc ces différenu & aminCs, Nhunoins. ccttc wiation e s  pins nombit dans le cas de 
k ~~ kick  g.futamiqtu et de ia saint pour lu dtux &ans é a u i i k  Ces mêmes acidts aminés 
liba6 aprb ouinacion sont enlevés en parrie sur les f2ucs biologiques. L'ajout du chiore en fin du 
mitemat (usine & Chornedey, période estivait) conduit à une réduction irnponanu de la 
-on des différrnts acides aminés majoritairrs analysés 
Ea la désinfaxion M par t'ajout du bioxyde & chlore affcat d'une rrraniht  moins 
m~rq& la r#inn err ces acides aminés. Ces constatations sont c o n h d s  dans Ia lirdamrc par la 
W v i r t  dcs rOdts aminés libres er combinés vis-à-vis du chiort (HUILEIKI et al, 1994) et 
1- Wblc rfacrivie i'enccpuon de la tyrosiac et & la méthionine vis-à-vis du bioxyde dc chim 
(BEN AMOR a aL 1984 ; HüREiKI et GAtTIHIER. 1994). 
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[Cloz) 
ïes acides aminés Libres et combinés constirnent ruic source de s u b m  carboné pour lu biomasses 
iibres a fixées prixnrcs dans les réseaux de disuiitiori. Pour v i n f i a  si les conanumions d'3cides 
uninés présents en Eh & filière de uaiouncnt reprisentent une some irnponanu de substrat. nous 
avons mesuré Itm décroissance en fonction da umps de séjour. 
La densité badricnne libre, évaluée par Ics mestucs de bactéries &obi# hérhaophcs et Ies 
dénombrrmcas daatr vjablcs. et ton &té angrnenunt en fonction du mps  de séjour de i'uu dans 
les rbcara étudÜs BREVOST er ai. . 1994). Un réseau alimtnti' par une filière bioiogiquc contient 
une biomasse bactaiauu de dcnsifé u d'activité plus f a i k  que pour celles d'une biomasse ccaouv& 
dans rbean abenté par une firiàr: sans uakmcnt biologique (PRÉVOST et ai. ,1994). La densité 
de ia bwmassc fixée dans Ics deux rbearJx h d i é s  a été mcsirrrc pendant la période d'0C)ianaiionmg 
d'hiva a Sa& & ia mCthodc d'activité aaprotÉolyriquc (AEP) dicricc dans S€RVAIS u ai- (1994). 
Les résolrats port& P la figure 10 montrent bien i'aagmcrrratioa de la biomasse tU& en fonction du 
tanps de &jour. 
Figure IO: ho~urion & la bionuuse libre en fonction du runps de séjour - Réseaux 
drr rrririls Chomcdcy er Se-Rose. Mdxhodt & rilEP. condtures dc 15 a & dimnlae 
Le suivi des a à c k  aminés mmux dans les pcciw «rnduks dc rise3u de Su-Rose a étk r&ké en aux  
chaades Les résnl~u obtenus sant pdsentés dans ia figure 1 la La faible unem en acides aminés 
totaux a la d e  & cem usine rcsc stable A m v a r  Ie résau. et la teneur en CODB diminue P t s  
Egàumm en fonction du tcmps & séjour. 
C O D  -CODB (t 0.1) I 
Figure f la: kvoluïon dcj maetus en aridrr mninér wmux er en CODB upNnécs en mg Cil dans ln 
jX&e er le &eau de Ste-Rose= S c  en fonaion drr tonpr dt d j o w  (EB: eau brute. El): eau décanrde. 
DU: ca.ufirmrree ~ l e t o ~ h r t l t c .  E03: eau ow& EFCM: eauflrt!e W.- EU: @UN rrtine; 
temps de sPjow dans le r & w  de dism3urion J 
Les aminés totaux ont id igaicmcnt suivis te long du résuu & disuibution de Chodcy 
(figure 1lb)- Cette anaiyse a tté effcctnit pour une eau 16 OC (21.09.93) sur cinq points 
d'tchantilIonnagc sinrés suc des paius conduites du ris;ia On noce dimution plus marquée des acides 
aminés totaux ai fonaioa dn tcmps de séjour (jusqu'a 15 heures) que dans le cas de  rusine Stc-Rose. 
C e  diminaion s'cffccfuc sunout apris la dissipation dp dore risiduel libre qui &ait & < 0.1 mgCl;! 
an mnps de séjour dc W. 
Les figures pdcddentcj münmt qat la biornassc fix# daas Ics rkm.tx s'accroit en fonction du temps 
& séjour alan que la concenaarion en acides amina totaux rrstc rcfativcmatt stable. Ceci suggàe 
que Its acides aminés, malgré leur fon pomüci de reaoissance, ne jouent par un rôle impomnt dans 
l'accroissanait & la densité du bioiih cies réseaux étuàiés. 
Codhtioa entre h teneur en acides aminés totaux a le CODB 
La tentative dt c o d e r  le CODB et ia concenaation en acides aminés totaux avait pour objectif 
$Muer le potentiel & la mtsurt des jEi& amin& toraux cmnmc indicateur (1) de la meur ui 
CODB; (2) du pottnacl de formaàon & sous-produirs d'oxydiuion que ceprésate le-CODB. En cffer 
les acides amints constituent un des groupes de cornposés du pool de rnantres orgamques 
b i ~ i t s .  cf ilscomptent parmis les principaux prfctPscun de sous-produirs organochlorir 
Caugmairition des acides Yisiri6 est de 0,030 mgUL. alors que k COD8 augmente de 035 mgCn, 
Dc mûne ia diminafion du CODB dans lu film CAB est & 0.40 mgCX d o n  que Senlèvcmmt du 
a d e s  YNnis tocaux es de 0.036 mgt/L. La faible variation des Mdcj minés et du CODB dans les 
rC-9ram ruui Sobccnüon d'me corrflarion pr#qu'impossiblt 
11 est p u  probable qu'une cm%tion v M l e  paisse être it3blie enuc la concerimcion dt CODB et la 
conccnuaaon en acides aminés a mas une usine ou mèmc i mven un m à m  procéùt (cg: film 
CAB) pour lu raisons niivanres: 
(1) la proparnon du CODB que reprfscntait les acides aminés varie scion h sourre d'au ualisée Pour 
aae mQIv cui bnre  cile varie en fonction des saisons. L'aftt du tnirmicnt nn les différents groupa 
& composés qui forment Ic pool des &ères organiques biod6gadables. soit les sucns. les alcoois. 
[es acides orgvriqua u les acides arriinés libres et cornbinis, tr dans une ccrnuic rncsurc. la acides 
fuiviqucs tr humiques, n'es pas Ie mÇmc il est U& probable que la proportion du CODB associa 3 
chacune de ces darra de compo& varie sui= à L'dia des diffërcnrs pmcidés de mitcmtnt appliqu&s. 
(2) les acides aminés ctprismruit une partie impormtc du CODB dans ce* types d'au (aux 
bniocs et eaax filu& CAB d a  eaux cntdiécs) mais ne rcpréscnmc qu'une peate partic du CODB i 
d';~~ues étapes da aaicemax 
Pour cet nisoris, nous croyons que les acides aminés cri fin de f& ne rcpréscnrcnt pas une source 
majeure de subsaat pouf la croissance du biofdm dans les r isaux de disaibution. Enlevés 
dfmcemmt par h coagutaaandéunQtion et par La filaarion biologique et oxydés par k chlore. ib ne 
mpr&nocnc qu'une faible parrie du CODB enoant dans !c riKau de disuibuaon D'aunes ciyses de 
c m m  les nirrrs. rcprisaiicnt par* une source pius abondance dc s u e  cYboni. 
CONCLUSIONS 
k premier objtctif de çtrrr= Cm& était d'kvalna l'effet de diaque étape de pdittmcnt sur la teneur en 
acides amùi& totaux dans deux usines ck aaiwnent d'eau potable ainsi que dans km rist3u.x de 
dimihaon. 
Les rtsultaIs obtmus ont pamis de suivre SévoiPtion de La uneur en acides aminés totiiax au cours des 
différentes ttapes de txaiumcnt des usins Sainte-Rose et Chornedey (Ville & Laval. Québec. 
CANADA) Cette analyse a 6 ~ 5  dalis& pour diffZrcntts tm#mwes & l'au pour mcmic en évidence 
1s V ~ O Z I ~  sais4nniàts m onem a ai aimp0siaon, 
h acides aminés totaux qféscntent une fiaction import;inu du CODB dans tes eaux brutes et 3 
l'cfauent d a  films CAB. + ne so? P a  de bons indicateurs de la conanuacion en CODB au long de 
la f j f i ~ t  & d ~ t m ~ f i t  Les andes en fin & filière de mituntnt représentent une fraction 
mtsunbk du CODB (génuslement c 20%) mais leur conana;iüon dans le résuu rare dsnvcmuit  
C O N M U .  
Lts travaux dt rtchcrcfie dccriu dans c tac  publicaion ont iri rialisés dans fe cadre du suge p s t -  
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CHAPITRE I 
Blomissc llbm dicteurs dc Conte 




































8,ï 1 E+04 
7,428t04 






























Blomrsre flric dacteurs de polycrrbonrlc pnr AEP 
Moycnne kart-typa 
(brcl.lcm2) (brct.lcm2) 
03- lh l,8SEtO7 6,038+06 
03-1 h-Cl2 S,QOE+05 
03-ISb 2,888t06 1 ,O3E+O6 
03-!Sb-CU 4,QQE+OS 
Blomrite llbrc rdaclturs de polycirbonalc 
par mlcrorcopie en Cplfluoresccnce 
Moyenne Ecrrt-type 
Amutnt I $1 E ~ O S  7,OSEt04 
Aliïucnl ci2 4,ûOEW 4,248t03 
I h 2,078tO5 5,92E+04 
1 b-cl2 1,75EtOS 1,05EtOS 
I S  b 1.78Et05 7,058t04 


















RCseiu de Cbomedey, 21/09/93 



































Uilnc dc Sic-Roic, 15-08-93 









Uslne Cbomedey, 21/09/93 
RCiultiti de L'inilyre dei M T  
Polutr Moyenne kart-type 
(macn) tm8Cn) 
EB O, 108 0,022 
ED 0,04 3 0.0 i 1 
ENSA 0,052 0,007 
ECrO 0,103 0,008 
EfCU 0,045 0,003 
Uslac de atc-Rose, (15101194) 
R h l t r l r  de l'analyse der M T  
Uslne de Chornedey, 31101194 
Rdrultrtr de l'inalyre der M T  
Polntr Moyenne Etart-type 
( m s W  ( m m ,  
ee o,îs 1 0,054 
ED 0,069 0,003 
lftSA 0,082 0,02 1 
en0 0,07 1 0,001 
A frCA B 0,073 0.01 3 
ECTCAB O, 109 0,006 
Eml  0,067 0,016 
Polnir Moyenne Ecari-type 
(mgcm ( m # W  
EB 0,117 0,012 
ED 0,078 0,010 
EClSA 0,053 0,007 
em 0,078 0,008 
Emi 0,069 0.012 
Efict de la filtriilon der dchantllloni: Uslne de Sac-Rose 
Rdsultrts de I'inilyae des M T  cc dei M T D  
Palntr M T D  Ecrrr-type M T  Ecrrt-rype 
( m8CJl) (mgcn) (mgCm (mecfi) 
EB 0,09 1 0.W 0,llS 0.0 i 2 
. 0,07 1 0,013 0,074 0,011 
E(ISA 0,056 O,OI8 0,066 0,OI 5 
em 0,043 0,007 0,079 O,OI s 
ECTCAB 0,036 0,003 0,053 0,002 
CHAPITRE 3 
Sulvl fillre CAB: uslne Sle-Rose, 94-05-09 
TCW(mla)  CODB Lcrrt-type COB Ecrrt-type COD Ecirt-type COT hart-type 






3,IS O N  
3,06 0,12 
1 25,4 0.63 0.05 0.54 0.1 1 3.03 0,OS 2.89 0.10 
TCFV (min) N-NH3 4 hrci 24 hrci 72 hrci 168 hrts 240 h m  
(mg fi N-MD)  (mg Clul) (mg Cltn) (mg C12n) (mg CIZJI) (mg Cl2/1) 
O 46,l O O O O O 
2,s 2 5 0,38 0,5 1 0,47 0,6 1 0,75 
486 14,s 0,63 0,49 0,57 0,77 0,95 
ab# 6 2  0,697 0,707 0,957 0,987 1.1 17 
17,l l D2 0,6191 0,7491 . 0,9391 0,9591 1,1091 
I T C W ( ~ I D )  MT E C ~ - l y p c  MTD ~car t - type 
(mg CA) (mg CA) (mg CJI) (mg CA) 
O 0,175 0,008 0,178 0,O 15 
2,s 0.171 0,013 0,126 0,029 
4t6 0,159 0,054 0,137 0,033 
ale O, 162 0,OI 5 O, 129 0,035 
17,1 O,I3 0,028 0,093 0,OI 5 
25,4 0,083 0,02 3 0,096 0,017 
CHAPITRE 4 
Dcnsltt de blomnssc f ixée par ABP (mg CA) 
Jours AN - Ain - Ais + Ais fi 
7 0,O 1 0,03 0,O I 0,02 
35 0,OS O ,O8 O,I2 0,09 
42 0,07 O,09 oe04 
73 0,03 0,03 0,IS O,I2 
99 0,07 0,07 op2 0,2 3 
108 0,16 0,14 0.27 0,35 
137 O, 17 0,IO 0,30 0,33 
143 0,17 0,11 0,25 0,39 
1 SI 0.2 1 0,19 O,30 0,32 
171 O,I8 0,2 1 0,33 0,44 
185 0,2 1 0,2 1 0,30 0,36 
Equlllbrc: 
lourn 108 1 185 A i l -  Aar Aas* 
Moyenne O, 19 0,30 0,38 
E.T. 0,04 0,03 0,OS 
Blomassc llbrc pamlcrorcoplc en ~plfluorcscence ( l g  bncl~rltslml) 
Rtruliatn des rarlyses dt COT 
4 
(ma Cn) Jour 100 Jour 153 Jour 160 Moyeune Ecrrt-type 
E-Tkm. 1,76 1,77 1,78 1.77 0,008 
LAas 1 ,fi9 1 $0 1,83 1,87 0,039 
E-Aar* 1,92 1,96 2,oo 1,96 0,040 
S-Th. 1,61 1 ,63 I l S I  1 ,5% 0,064 
S-Aar 1 ,S8 1,54 1,47 l ,53 0,053 
S-Ani* 1,57 l ,58 1,46 1,54 0,069 
CHAPITRE 5 RCruliuta blomarre llbrc par rnlcrorcople en tplfiuorcrcence @rctCderlml) 
Essai en téacicur annulaire, Poiiiers. 
RÇrultrti blomirre f lr ie par 
mlcmscople en dplfluorc~ccnce 
Rirultati chlore r4rlducl iibrc c l  comblai 
Tcmpr (h) CU réilducl Cl2 ddducl 
llbm (mgll) total (mgn) 
$42 
6,17 0,22 
Temps (h) R cblod Tempa (b) R thnoln 
Moyenne Ecr r(-type ) Moyenne Pc.n-lype 
O 4,828tM 4 17083,1252 O 4,61Etû6 9,52EtûS 
3 5JOEtû6 7,4OE+05 3 
6 3,458i-M 3,90EtûS 6 
24 2,16E+06 3,808HI5 24 
48 1,97EtO6 2,70EtûS 48 
96 2,458tû6 2.80EtûS 96 4.89Etû6 7,30Etû5 
Dcmrndc en chlore Iimcller compltlcr 
Tcmpr Moyenne bcr ri-ly pe 
(mg CUcm2) (me CUcm2) 
O 3,338-03 1,93E-W 
3 2 , 7 0 3  1,4013-05 
6 2,40843 7,80845 
2 1  2,18843 6,40845 
48 1,44843 5,30E-05 
Mciurcs der M T  dans le blofllm 
Moyenne 
(mg ClcmZ) 
Lamc T-Ob 1,15E.04 
Lnmt T48h 7J2E-05 
Lnmc CI2-Oh 8,04E-05 
Lame CI24h 1,46E-OS 
Lime C124h 2,02845 
Lame CU-241 4,14846 




1,2 1 E-05 
6,Ul E-06 
2,17E-06 
5, I 58-06 
2,1 IE46 
S,86E-06 
Dcmandci en chlore 4 hcurcr RCactcur kcole Polytechalque 
Type d'Çchintlllon Moyenne Ecrrl-type 
(mg CUcm2) (mg CUcm2) 
Suipcniloa de blofllm 6,3 1 E-03 I ,OOE.04 
lamelle cornplCie avec biofllm Inlict 4JSE-03 1 ,20E-04 
Lamcllt gïrtiée 3 kli de aulie I879E-03 
hmtl lc grattée une aeule foli 2,59E-03 4,00E44 
Limrlle dont It blonlm ET In lnct cndo ont 4th gratldi 2,76E43 4,408-04 
Blolllm, 2Cme txtncllon 1,6lE-03 
Blolllm, 3Cmc crlncllon 4,49E-04 
Face endo, I h  cilrrcllon 1,278-03 3,40844 
IMAGE EVALUAT!ON 
TEST TARGET (QA-3) 
APPLIEO - & IMAGE. lnc = 1653 East Main Street -
--L Rochester. NY 14609 USA -- 
, , Phone: 71 6/4û2-0300 --  Fax: 716/28&5989 
0 1993. Applied Image. inc. Ail Rights Reserved 
